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Desde hace unos años está surgiendo una nueva clase de 
contaminantes químicos utilizados por el hombre con distintas finalidades y 
denominados contaminantes emergentes, entre los cuales se incluyen los 
productos farmacéuticos. Todos estos compuestos se encuentran en las 
aguas residuales, y como las estaciones de depuración de aguas 
residuales no están acondicionadas para eliminarlos, acaban liberándose 
en el medio ambiente. La mayor acumulación de estos compuestos se 
produce en los lodos que son utilizados en agricultura y compostaje. De 
hecho, se han encontrado fármacos de uso humano y fungicidas de 
aplicación agrícola en aguas superficiales, suelos, biosólidos e incluso en 
agua potable. Es por todo ello que surge la necesidad de paliar el 
problema de estos contaminantes que forman parte de los residuos antes 
de su disposición final. 
En este trabajo se ha propuesto el estudio de la presencia de estos 
compuestos en diversos compartimentos ambientales de la Comunidad 
Valenciana, y las posibilidades de eliminarlos mediante la técnica del 
compostaje con paja de arroz y lodo de depuradora, dos residuos 
problemáticos en esta zona. El análisis mediante HPLC/MS/MS ha 
permitido detectar la presencia de tebuconazol, boscalid, propiconazol, 
triciclazol, azitromicina, ibuprofeno, irbesartán, telmisartán, fluoxetina, 
venlafaxina y citalopram en las muestras ambientales. El compostaje a 
escala de laboratorio ha resultado una técnica efectiva para la degradación 
de algunos de estos compuestos. Además, se ha investigado la influencia 
de la temperatura y de la actividad microbiana en su eliminación, así como 
la identificación de los microorganismos responsables de la degradación 
de los fármacos. Se ha observado como los factores involucrados en su 





microorganismos claves en este proceso. Se ha logrado identificar 
microorganismos capaces de degradar azitromicina (Brevundimonas 
naejangsanensis, Alcaligenes faecalis subsp. faecalis y Bacillus cereus), 
ibuprofeno (Klebsiella oxytoca) e irbesartán (Papiliotrema terrestris, 
Klebsiella pneumoniae subsp. ozaneae, K. pneumoniae subsp. 
pneumoniae, K. quasipneumoniae subsp. similipneumoniae, K. 
michiganensis, Alternaria alternata y Aspergillus terreus). En una segunda 
fase, se ha estudiado la técnica de bioaumentación del compostaje 
mediante la inoculación de estos microorganismos con la finalidad de 
mejorar la eficiencia en la reducción de los fármacos. Los resultados han 
mostrado una mejora en la tasa de degradación de la azitromicina e 
ibuprofeno durante el compostaje inoculado con A. faecalis y K. oxytoca, 
respectivamente. Por último, se ha investigado la técnica de 
biorremediación de un suelo agrícola contaminado con medicamentos, que 
consiste en la adición de una enmienda orgánica que ha sido elaborada 
con la presencia del contaminante que se desea eliminar. Esta técnica ha 
resultado efectiva mostrando un efecto conjunto de bioaumentación, 
aclimatación y bioestimulación del compost sobre el suelo en el caso de la 
azitromicina. 
Los resultados obtenidos en este trabajo tienen importancia en la 
prevención y mitigación de los problemas toxicológicos derivados de los 
contaminantes emergentes. Así, las técnicas de compostaje y 
biorremediación de suelos con la adición de enmiendas orgánicas y su 
mejora en la eficiencia mediante el uso de microorganismos, pueden ser 




























1.1. Contaminantes emergentes y problemática ambiental 
 
A lo largo de la historia, los principales objetivos en el tratamiento 
de las aguas residuales han sido la eliminación de la materia orgánica y los 
nutrientes, así como la eliminación de microorganismos patógenos (You y 
col., 2015). Desde hace unos años, están surgiendo una nueva clase de 
compuestos químicos denominados contaminantes emergentes (CEs) que 
se definen como: 
 
“Cualquier sustancia química sintética o natural o cualquier 
microorganismo que no están sujetos a un seguimiento de forma común en 
el medio ambiente, pero que presentan un potencial para introducirse en 
él, causando efectos adversos ecológicos y en la salud humana, que en 
algunos casos son conocidos y en otros, se desconocen” (Smital, 2008). 
 
Los CEs engloban una gran variedad de compuestos en la que se 
incluyen toxinas de algas y cianobacterias, retardadores de llama, 
hormonas y otros compuestos disruptores endocrinos (EDCs), productos 
farmacéuticos y de cuidado personal (PPCPs), subproductos de 
desinfección, aditivos y agentes industriales, antisépticos, compuestos 
organometálicos, nanomateriales, pesticidas polares, compuestos 
perfluorados (PFCs), etc. y los metabolitos de todos ellos. El peligro que 
suponen los CEs radica en el hecho de que la toxicología ambiental y 
humana de la mayoría de estos compuestos todavía no ha sido estudiada 
y en el hecho de que muchos de ellos no han sido analizados en las 
estaciones depuradoras de aguas residuales (EDARs). Un estudio 





algunos datos relevantes para la evaluación de los riesgos en el ser 
humano y en el medio ambiente del 28% de las 1000 toneladas de 
químicos producidas anualmente (Smital, 2008).  
Se ha demostrado que los criterios ecotoxicológicos típicamente 
empleados para caracterizar los CEs son limitados, entre ellos, la 
persistencia, lipofilidad y toxicidad (aguda y crónica), ya que estos 
compuestos pueden presentar lo que se conoce como “pseudo-
persistencia”, mediante la cual un contaminante está siempre presente en 
el ambiente debido a que está siendo liberado continuamente por las 
EDARs. En cuanto a la lipofilidad, que se usa como indicador de la 
facilidad con que un contaminante es capaz de atravesar las membranas 
celulares o entrar en los tejidos, tampoco es una herramienta adecuada 
para su caracterización debido a que muchos CEs están diseñados 
farmacéuticamente para ser transportados dentro de las células y tejidos. 
De hecho, nuestra capacidad para detectar y cuantificar estos compuestos 
es superior al conocimiento sobre sus efectos tóxicos. Además, para que 
los toxicólogos puedan establecer una relación causa-efecto, no es 
suficiente con estudiar la ocurrencia y los efectos adversos de estos 
contaminantes, sino más bien, investigar su absorción, modo de acción y 
disposición final de cada uno de ellos (Rosenfeld y Feng, 2011).  
 En el caso en concreto de los PPCPs, estos se definen según la 
EPA (2012) como: 
 
“Cualquier producto utilizado por un individuo con fines de salud personal o 
para uso cosmético o utilizado por la agroindustria para mejorar el 
crecimiento y la salud del ganado”. 
 
Estos compuestos incluyen fármacos con y sin prescripción, 
medicamentos ilegales, fármacos de uso veterinario, así como sus 





barras de labios, perfumes y repelentes de insectos (Cizmas y col., 2015). 
Los PPCPs pueden entrar al medio ambiente como componentes de 
desecho humanos o animales, después de su absorción incompleta y 
excreción del cuerpo, o pueden formar parte de los residuos médicos, 
industriales, agrícolas o domésticos (Figura 1.1). 
 
 
Figura 1.1. Esquema de las posibles fuentes y rutas de transporte de los residuos 
farmacéuticos en el ambiente acuático (Correia y Marcano, 2015). 
 
Cabe destacar que estos productos farmacéuticos son 
formulaciones complejas y que sus coadyuvantes también generan 
productos de transformación, que interactúan con la materia orgánica y 
que bajo las condiciones propias del ecosistema, pueden ser 
potencialmente más tóxicos, más recalcitrantes e incluso más 
bioacumulables (García-Galán y col., 2016). A medida que se avanza en la 
investigación, se puede encontrar más bibliografía sobre los efectos que 
pueden provocar los PPCPs en los organismos vivos. Maranho y col. 
(2015) observaron como la carbamazepina, el ibuprofeno, el propranolol, la 





biota bentónica. Pino y col. (2015) indicaron que cuatro fármacos 
antiinflamatorios y tres reductores de lípidos sanguíneos provocaban 
toxicidad aguda en el organismo terrestre Eisenia fetida en condiciones de 
laboratorio. Otros resultados mostraron que algunos PPCPs eran 
responsables de más del 50% de las unidades de toxicidad para algas y 
peces en ríos de la Península Ibérica y que las aguas superficiales reciben 
cantidades relevantes de fármacos que podrían interferir en la organización 
natural de la biota, así como afectar al ecosistema e incluso a los humanos 
(Osorio y col., 2016). También se ha demostrado como los antibióticos 
pueden inducir el desarrollo de poblaciones microbianas resistentes y 
alterar los microorganismos del suelo y sus funciones, entre otros muchos 
numerosos efectos (Du y Liu, 2012). 
Por otra parte, aunque los pesticidas han sido de gran beneficio 
para la agricultura, así como para el control de vectores causantes de 
enfermedades (Fabro y Varca, 2012), su uso desmesurado ha puesto en 
peligro la salud de los seres humanos y animales causando verdaderos 
problemas ambientales y ecotoxicológicos debido a su persistencia en el 
medio ambiente y su acumulación en la cadena alimentaria (Castillo y col., 
2011). Además, los plaguicidas también tienen un importante potencial 
para bioacumularse en los peces y otros organismos acuáticos (Fabro y 
Varca, 2012). En los últimos años los fungicidas azólicos (ciproconazol, 
difenoconazol, miclobutanil, piraclostrobin, propiconazol, tebuconazol y 
triciclazol) se aplican con frecuencia a los cultivos mezclados con 
piretroides (Norgaard y Cedergreen, 2010). 
 Como se ha descrito anteriormente, tras el consumo de PPCPs y el 
uso de fungicidas en la agricultura, estos compuestos pueden llegar a la 
red de alcantarillado y como las EDARs no están diseñadas para eliminar 
este tipo de sustancias, acaban liberándose en el medio ambiente. En este 





aguas residuales, suelos, biosólidos, sedimentos e incluso en un caso en 




Presencia de PPCPs y fungicidas de uso agrícola en los compartimentos 
ambientales. 
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1.2. Estaciones de depuración de aguas  
 
 Se estima que en el año 1990, se consumían en la región 
mediterránea 280 km3 de agua, el 99% de la cual provenía de los recursos 
naturales. Esta demanda se ha duplicado en el siglo XXI, incrementándose 
hasta un 60% en los últimos 25 años. Se estima que en el año 2025, 
prácticamente ningún país del Sur del Mediterráneo podrá disponer de más 
de 500 m3 de recursos por habitante/año, lo cual agrava en mayor medida 
el problema de disponibilidad de agua potable. Es por todo ello que cada 
vez hay más necesidad de recurrir a las EDARs y a las estaciones de agua 
potable (ETAP) (Barceló y Petrovic, 2011). Es importante destacar la 
Tabla 1.1. Presencia de PPCPs y fungicidas de uso agrícola en los compartimentos 
ambientales (continuación). 
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diferencia entre los dos tipos de aguas. Así, el agua residual es un 
producto de la actividad humana y por tanto, es recogida por el sistema de 
alcantarillado y transportado a la EDAR, donde es tratada para 
posteriormente ser vertida a un medio receptor (río, lago, embalse o mar). 
Respecto al agua de consumo humano, esta es captada de un medio 
hídrico, transportada a la ETAP y distribuida a los consumidores mediante 
un sistema de abastecimiento (Doménech, 2003). 
 Las aguas residuales que entran a las EDARs, además de 
patógenos, contienen muchas otras sustancias contaminantes, entre ellas 
destacar la materia orgánica, constituida por compuestos de naturaleza 
reductora, por lo que consumirá oxígeno y podrá estar presente en forma 
coloidal o disuelta. Además, dependiendo de si las aguas son de origen 
industrial, agrícola o doméstico, existe la presencia de elementos  que 
pueden ser de muy distinta composición, desde nutrientes como el 
nitrógeno y el fósforo, hasta sustancias tóxicas como son los 
hidrocarburos, cianuros, metales pesados, trihalometanos, etc. (Osorio y 
col., 2010). El agua a tratar en las EDARs pasa por diversas etapas (Figura 
1.2), entre las cuales destacan de manera general: 
 Pretratamiento: se efectúa en dos fases claramente diferenciadas. 
En una primera etapa de desbaste se eliminan primero los sólidos 
de mayor tamaño. Seguidamente las rejas de gruesos eliminan los 
sólidos grandes flotantes, mientras que las rejas de finos, retienen 
los sólidos flotantes menores de 10 mm. La segunda etapa de este 
pretratamiento se realiza en los desarenadores-desengrasadores, 
donde se insufla aire para hacer flotar las grasas y aceites que 
serán retirados, y la arena sedimentará y será evacuada por otra 
vía. 
 Tratamiento primario: se pretende eliminar la materia en suspensión 





decantadores. Este proceso se puede potenciar con un tratamiento 
físico-químico, en el cual se produce la coagulación y floculación de 
las partículas.  
 Tratamiento biológico: en esta fase el objetivo principal es la 
eliminación de la materia orgánica. Los microorganismos presentes 
en esta etapa consumen el sustrato, produciéndose el crecimiento 
biológico, que es el encargado de llevar a cabo el proceso de 
depuración. Finalmente, la etapa de desaparición de la biomasa 
tiene lugar cuando la aportación de energía externa es menor que 
la necesaria para el mantenimiento de las células, y éstas obtienen 
la energía mediante la degradación de reservas energéticas. Como 
residuo se obtienen los lodos, una parte de los cuales se recirculan 
y el resto se purgan del sistema.  
 Tratamiento terciario: es la última etapa y tiene como finalidad 
eliminar los restos que puedan quedar de materia orgánica, sólidos 
suspendidos, nitrógeno, fósforo y microorganismos patógenos. Para 
ello, se pueden combinar diversas técnicas tanto físicas, químicas 
como biológicas, entre las cuales destacan la filtración, 
coagulación, nitrificación-desnitrificación, ósmosis inversa, 
intercambio iónico y desinfección (cloración, ozonización, 
ultravioleta, ácido peracético, etc.).  
 Línea de fangos: son el producto de desecho del tratamiento 
primario y biológico. Se caracterizan por ser sumamente inestables, 
putrescibles y poseen una patogenicidad muy notable. Solo una 
pequeña parte de los lodos es materia sólida, de manera que su 
contenido en agua puede ser mayor de un 90%. Los lodos pasan 
por una primera etapa de espesamiento para reducir su volumen 





objetivo es estabilizarlos utilizando técnicas como la digestión 
aerobia/anaerobia o la estabilización con cal y finalmente son 
deshidratados en las eras de secado o por deshidratación 
mecánica, antes de su disposición final. 
 
 
Figura 1.2. Esquema general del funcionamiento de una estación de 
depuración de aguas residuales (EDAR) (Doménech, 2003). 
 
 Las ETAP en la región Mediterránea surgieron debido a las 
características de sus ríos, los cuales presentan un caudal irregular y 
escaso y junto con la alta demanda de agua en esta región, apareció la 
necesidad de utilizar tecnologías avanzadas en la depuración de estas 
aguas. Las ETAP combinan tratamientos mediante el uso de membranas 
de ultrafiltración y ósmosis, así como la nanofiltración y electrodiálisis 
reversible (Gabarrón y col., 2016). Sin embargo, tal y como se ha mostrado 
en la Tabla 1.1, existen estudios que han encontrado PPCPs en los 
efluentes de las ETAP y a pesar de que se detectaron a bajas 





debido a su persistencia deberían ser candidatos para su regulación y 
seguimiento (Lin y col., 2016). 
 
1.3. Problemática de la paja de arroz y de los lodos de 
depuradora 
 
Según las estadísticas de la FAO, en un promedio de diez años, en 
España la producción de arroz fue de 726.000 toneladas anuales, siendo la 
segunda mayor producción de Europa. La producción de arroz de la zona 
del Parque Natural de l’Albufera de València se estima en el 17% de la 
producción total del país, con un área cultivada de más de 16.000 
hectáreas. Este cultivo genera todos los años unas 100.000 toneladas de 
paja que se queman entre septiembre y octubre. Esta práctica genera 
emisiones contaminantes de dióxido de carbono y problemas de salud 
como son trastornos respiratorios, cardio-respiratorios y alérgicos (López y 
Boluda, 2008). Estos hechos no son exclusivos de la agricultura 
Valenciana, también están afectadas otras áreas del cultivo del arroz tanto 
en ámbito nacional (el Delta del Ebro en Cataluña), como internacional 
(Japón, China, etc.) (Iranzo y col., 2004). Algunos agricultores trituran la 
paja y la entierran con los laboreos; pero los suelos de los arrozales se 
inundan, y la degradación anaeróbica de la paja genera gas metano, un 
gas de efecto invernadero con un potencial 21 veces superior al CO2. Otros 
efectos secundarios de este procedimiento son una mayor virulencia de las 
plagas e infecciones de las plantas y una menor fijación de nitrógeno, lo 
cual conduce a uso más extensivo de plaguicidas y abonos químicos. La 
alternativa generalizada de triturar y enterrar la paja, aunque económica a 
corto plazo, degeneraría en un problema medioambiental mucho más 





Desde hace unos años hasta la actualidad se están proponiendo 
nuevas soluciones a la problemática de la paja de arroz. Una de ellas es el 
el proyecto Sostrice cofinanciado por la Unión Europea (UE), mediante el 
cual la paja pasaría por dos digestores anaerobios para convertirla en 
biogás para su posterior aprovechamiento energético. En la bibliografía 
científica se pueden encontrar otras propuestas como la de Singh y col. 
(2015), que someten la paja a licuefacción hidrotérmica con la finalidad de 
obtener hidrocarburos líquidos o la de Lee y Yeom (2015), cuyo propósito 
fue evaluar el uso de las balas de paja y la cascarilla de arroz carbonizada 
como aislante natural en las casas. 
En cuanto a los lodos de depuradora, la sucesiva aplicación de la 
Directiva 91/271/CEE sobre tratamiento de las aguas residuales urbanas 
por todos los Miembros de la UE ha provocado un aumento notable de 
lodos en los últimos años. De hecho, se predice que en el año 2020 estos 
países generarán más de 13 millones de toneladas de este tipo de residuo 
(Bondarczuk y col., 2016). En concreto, la cantidad de lodos generados en 
la Comunidad Valenciana es de aproximadamente 130.000 toneladas 
secas por año (Roca-Pérez y col., 2009). La UE considera que se debe 
promover la reutilización de los lodos por tratarse de una buena solución a 
largo plazo. A nivel europeo, el porcentaje de lodos destinados a fines 
agrícolas alcanzó un 50% en Alemania, 54% en España, 65% en Francia y 
71% en el Reino Unido (Eljarrat y col., 2013). En concreto, en el caso de 
España, las principales vías de eliminación de lodos son el uso agrícola 
que representa el 80% del total generado, el depósito en vertederos (8%) y 
la incineración que se sitúa en un 4% actualmente, pero se encuentra en 
crecimiento (MAGRAMA, 2012). 
Según Lynn y col. (2015), mediante el proceso de incineración los 
lodos se reducen aproximadamente un 70% en masa y un 90% en 
volumen, dejando como residuo cenizas que se pueden utilizar 





elevado contenido en humedad y a su bajo poder calorífico, se requiere 
mucho consumo de energía y de combustible en este tipo de instalaciones 
(Joo y col., 2015). La aplicación agrícola se ha convertido en el método de 
disposición final más generalizado debido a que es la vía más económica 
en comparación con la incineración y al mismo tiempo, ofrece la 
oportunidad de reciclar y aportar materia orgánica y nutrientes al suelo 
estimulando así su actividad biológica (Zuloaga y col., 2012). Esta práctica 
constituye un grave problema, ya que los lodos de depuradora contienen 
CEs, metales pesados y otros contaminantes orgánicos que podrían tener 
efectos tóxicos en los organismos vivos (Alvarenga y col., 2015). Así, se 
han detectado entre 60 y 80 PPCPs en lodos primarios, secundarios y 
tratados biológicamente (Verlicchi y Zambello, 2015). En la revisión de 
Petrie y col. (2015), se muestra la presencia de 16 CEs, entre ellos el 




La historia de este sistema de tratamiento de residuos ha 
transcurrido entre el entusiasmo por aprovechar la energía y nutrientes 
contenidos en los tejidos animales y vegetales, por imitar a la naturaleza 
que recicla y no acumula residuos, y el desencanto producido por 
resultados inconsistentes de las instalaciones y el consiguiente 
escepticismo por parte de los posibles usuarios del compost (Soliva y col., 
2008). Según O’Callaghan (2016), el proceso de compostaje se define 
como: 
“Tecnología de degradación biológica y aeróbica en la cual la materia 
orgánica se procesa para obtener un material relativamente estabilizado 





 Para que el compostaje se lleve a cabo se necesita materia 
orgánica, población microbiana inicial y las condiciones óptimas para que 




Figura 1.3. Esquema general del proceso de compostaje (Moreno y 
Mormeneo, 2008). 
 
Los residuos orgánicos, prácticamente en todos los casos, están 
colonizados por diversos microorganismos endógenos que al disponer de 
las condiciones adecuadas se reproducen y favorecen la aparición de una 
sucesiva diversidad microbiana, que puede afectar al proceso tanto 
positiva como negativamente. En el grupo de los microorganismos 
beneficiosos se encuentra los que biotransforman la materia orgánica en 
presencia de oxígeno, que conducen a la obtención de compost de calidad; 





permiten aplicar el compostaje en biodescontaminación; y los 
microorganismos que ejercen actividad antagónica frente a patógenos, que 
contribuyen a la higienización del producto final. Entre los microorganismos 
indeseables o que pueden afectar negativamente al proceso o a la calidad 
del producto se encuentran los implicados en la generación de olores y los 
patógenos (Moreno y Mormeneo, 2008). El incremento de la actividad 
biológica durante el compostaje, genera calor y, al considerarse los 
residuos una masa auto aislante, es retenido provocando un incremento de 
la temperatura (Soliva y col., 2008). Así, durante el proceso de 
descomposición aeróbica se pueden diferenciar tres fases: fase mesófila 
inicial (T < 45 ºC), al final de la cual se producen ácidos orgánicos; fase 
termófila (T > 45 ºC); y fase mesófila final, considerándose finalizado el 
proceso cuando se alcanza de nuevo la temperatura inicial. Las variables 
más importantes que afectan a este proceso son la temperatura, la 
humedad, el pH, la aireación, la porosidad, el tamaño de partícula, la 
relación C/N, los nutrientes, la materia orgánica y la conductividad eléctrica 
(Bueno y col., 2008). Un proceso de compostaje con estos parámetros bien 
controlados y aplicado a los materiales adecuados, reduce la humedad, el 
peso, el volumen de los residuos tratados y conduce a un producto 
estabilizado, almacenable, transportable y utilizable en los suelos. Este 
producto final, el compost, al ser aplicado en un suelo, puede mejorar la 
infiltración y retención de agua, disminuir las fluctuaciones de temperatura, 
reducir la erosión, mejorar la sanidad de los cultivos al favorecer un control 
natural de plagas y aportar nutrientes para el sustento de las plantas 
(Soliva y col., 2008).  
 Investigaciones recientes muestran como los PPCPs y los 








 Tabla 1.2 
Investigaciones en la degradación de PPCPs y fungicidas de uso agrícola mediante el 
compostaje. 
Grupo Compuesto  Material Referencia 
Quimioterápicos Amoxicilina Serrín Kakimoto y Funamizu, 2007 






Virutas de álamo  
Cascarilla de girasol 
 
 
Estiércol de pavo 
  Dolliver y col., 2008 
 
   
 


















Paja de maíz  
Estiércol de cerdo 
 
Ramaswamy y col., 2010 
 
Kim y col., 2012 
 
 
Ding y col., 2014 
 






















Butkovskyi y col., 2016 
 
 












Corteza de abeto 
Vasskog y col., 2009 
 
    





Tabla 1.2. Investigaciones en la degradación de PPCPs y fungicidas de uso agrícola 
mediante el compostaje (continuación). 













Estiércol de caballo 
Residuos alimentarios 
Vanni y col., 2000 
Kupper y col., 2008 
PPCPs: productos farmacéuticos y de cuidado personal 
. 
 
1.5. Estrategias de biorremediación  
 
Debido a su alta diversidad metabólica, los microorganismos son 
capaces de vivir en una gran variedad de hábitats “naturales”, lo cual les 
permite aprovecharse de cualquier nicho ecológico. Además, debido a la 
intensa competitividad existente en el medio ambiente, han diseñado 
estrategias para sobrevivir como por ejemplo, el metabolizar de forma más 
rápida los nutrientes que los demás microorganismos, así como producir 
ácidos, antibióticos u otras sustancias que inhiban el crecimiento de los 
otros. En ambientes no competitivos con condiciones extremas de 
temperatura, salinidad o acidez, los microorganismos necesitan 
características fisiológicas especiales que les permiten vivir (Iranzo y col., 
2001). 
La biorremediación de zonas contaminadas se basa en las estas 
inmensas capacidades metabólicas del mundo microbiano, que les 
permiten transformar contaminantes orgánicos que han sido fabricados por 
los humanos, en compuestos inofensivos o al menos, en otros menos 






Figura 1.4. Actividad microbiana en el proceso de biorremediación (Sánchez y 
Rodríguez, 2003). 
 
Uno de los principales atractivos de este conjunto de tecnologías es 
su compatibilidad con las principales rutas naturales de reciclaje de la 
Tierra, conocidas como ciclos biogeoquímicos, que hacen de la 
biorremediación una aproximación  sostenible y medioambientalmente 
“verde”. Este proceso de degradación/atenuación natural de los 
contaminantes se conoce como bioatenuación: 
 
“El conjunto de procesos físicos, químicos y biológicos que 
espontáneamente ocurren en un espacio determinado, con posterioridad a 
la aparición de la contaminación en el mismo y que son capaces de 
reducir, sin la intervención humana, la masa, la toxicidad, la movilidad, el 






Este proceso se lleva a cabo por los microorganismos autóctonos, 
principalmente bacterias, del medio afectado. Estas utilizan su potencial 
enzimático para mineralizar (biodegradar completamente hasta CO2) los 
compuestos orgánicos o bien simplemente degradarlos hasta productos 
intermedios, ya sea en un ambiente aerobio o anaerobio. En otras 
ocasiones las transformaciones co-metabólicas llevadas a cabo por 
enzimas que metabolizan simultáneamente otros compuestos como fuente 
de carbono son las responsables de la biodegradación (Sánchez y 
Gallego, 2005; Hua y col., 2010; Masciandaro y col., 2013). En cualquier 
caso los procesos suelen tener lugar mediante una gran variedad de 
interacciones biogeoquímicas entre los componentes del suelo, el agua, 
los microorganismos y los contaminantes. La capacidad intrínseca de 
asimilación de un medio depende de las habilidades metabólicas de los 
microorganismos nativos, del tipo de contaminante y lógicamente de la 
geoquímica y la hidrogeología en la zona (Gallego y col., 2006). 
A pesar de ello, las condiciones ambientales locales podrían ser 
desfavorables para los microorganismos. En algunos casos, la comunidad 
microbiana que está presente de forma natural en una zona contaminada, 
no muestra el apropiado potencial metabólico para la degradación y la 
completa mineralización de la sustancia en moléculas más pequeñas y 
estables. Esto podría ser debido a la presencia de un número muy bajo de 
un único tipo de microorganismo que posee los enzimas capaces de 
transformar productivamente el contaminante, hecho que suele ocurrir si el 
compuesto se trata de una molécula compleja o de una mezcla de 
compuestos que solamente pueden ser fragmentados por una vía o una 
combinación específica de microorganismos. En estos casos, para llevar a 
cabo una biorremediación satisfactoria se podría aplicar la bioaumentación 






“Técnica que mejora la capacidad de la matriz microbiana para 
biodegradar compuestos recalcitrantes, y que puede ser utilizada en suelos 
y otros ecosistemas para eliminar la contaminación mediante la 
introducción de cepas competentes específicas o consorcios de 
microorganismos” (Xenofontos y col., 2016). 
 
Además, existe otra solución, la bioestimulación, que consiste en: 
 
“Adición de componentes al medio a tratar como son minerales, nutrientes 
orgánicos fácilmente biodegradables o incluso aire u oxígeno disuelto, los 
cuales potencian el crecimiento microbiano de manera que la biomasa 
formada es capaz de eliminar el contaminante usándolo como fuente de 
carbono y energía o indirectamente a través del co-metabolismo de 
reacciones enzimáticas inespecíficas” (Semrany y col., 2012). 
 
El proceso de compostaje en sí puede ser considerado un proceso 
de bioestimulación en el que los materiales se mezclan en proporciones 
adecuadas, se humectan, se airean y se disponen de forma tal que se 
promueva o bioestimule el crecimiento de poblaciones microbianas 
originalmente presentes en los sustratos. La actividad microbiana y los 
cambios que esta induce en el material van estimulando la actividad de un 
determinado tipo de población en cada fase del proceso. Pero aplicando 
además la bioaumentación, se pueden incorporar nuevos microorganismos 
que hayan sido previamente aislados a partir del propio material sometido 
a compostaje o de cualquier otra fuente. Esta operación podría mejorar la 
conversión de los sustratos orgánicos, reducir reacciones indeseables 
como la generación de olores, o incrementar actividades degradativas 
durante procesos de biodescontaminación (Moreno y Mormeneo, 2008). 
En este sentido, los biorreactores representan un método seguro para el 





como son la temperatura, el pH, la cantidad de nutrientes y el periodo de 
agitación, y por lo tanto se puede optimizar al máximo el proceso (Iranzo y 
col., 2001). 
A pesar de los buenos resultados obtenidos en diversos ensayos, la 
efectividad de la inoculación es controvertida, y en ocasiones no conduce a 
mejoras significativas respecto a la actividad demostrada por la biota 
autóctona. Esto puede atribuirse a razones tales como una cantidad 
insuficiente de inóculo, escasa competitividad frente a microorganismos 
autóctonos o baja capacidad adaptativa al ambiente variable durante el 
proceso de compostaje (Moreno y Mormeneo, 2008; Szulc y col., 2014). 
Existen pocos trabajos que hayan investigado la mejora del proceso 
de compostaje o la eliminación de contaminantes mediante la 
bioaumentación, y solamente uno de ellos tiene como objetivo la 




Bioaumentación para la eliminación de contaminantes y/o mejora del proceso de 
compostaje. 
Organismo Compuesto/mejora  Material Referencia 
Trametes versicolor  Carbofurano Cascarilla de arroz 
Compost de jardín 
Ruiz-Hidalgo y col., 2016 
  Suelo  
Staphylococcus sp.  Oxitetraciclina Serrín 
Estiércol de cerdo 
Zhang y col., 2015a 






Plantas de tomate 
Astillas de pino 
 
Jurado y col., 2014a 
 
  Nitrosomonas        Oxidación NH3 RSD                     Zeng y col., 2014 
         Lodo 





Tabla 1.3. Bioaumentación para la eliminación de contaminantes y/o mejora del 


























García-Díaz y col., 2013 
 
 
Taccari y col., 2012 




HAPs: hidrocarcuros aromáticos policíclicos; RSU: residuos sólidos urbanos; RSD: 
residuos sólidos domésticos; Bact.: bacterias; F-Q: fisicoquímicas. 
 
 
 Por otra parte, el compostaje se considera una de las tecnologías 
más económicas y efectivas para la biorremediación de suelos 
contaminados (Taiwo y col., 2016). Como consecuencia, su aplicación se 
está incrementando debido a que las técnicas de remediación 
convencionales que utilizan métodos fisicoquímicos son muy costosas y 
además, el proceso de eliminación de residuos a menudo es incompleto, 
debido a la conversión de los compuestos de origen en metabolitos, que en 
muchas ocasiones son más persistentes y más tóxicos que los productos 
originales. Las estrategias de compostaje para la biorremediación de 
suelos son muy diversas, incluyendo el compostaje del suelo, la adición de 
compost, la bioaumentación, la incorporación de materiales estructurantes 
















Figura 1.5. Principales estrategias para la biorremediación de suelos 
contaminados mediante compostaje (adaptación de Chen y col., 2015).  
 
A menudo los investigadores no utilizan una única estrategia, sino 
una combinación de ellas para alcanzar sus objetivos. Así, una forma de 
unir la bioestimulación y bioaumentación sería la adición de un material 
compostado a un suelo contaminado. Con esta práctica y debido a la 
presencia de materia orgánica estabilizada, se contribuye a mejorar las 
características estructurales del suelo, incrementando de este modo su 
disposición para actuar como hábitat idóneo para la microbiota edáfica. 
Además, la incorporación de compost supone una importante aportación 
nutricional y un incremento de la población microbiana en el suelo 
procedente de la riqueza que el producto compostado puede aportar 
(Vargas-García y Suárez-Estrella, 2008; Megharaj y col., 2011).  
 La mayoría de estudios relacionados con la biorremediación de 
suelos mediante la aplicación directa de compost tienen como objetivo la 



























col., 2008; Chiu y col., 2009; Ros y col., 2010; Sayara y col., 2011; Russo y 
col., 2012; Khamforoush y col., 2013; Dados y col., 2014; García-Delgado y 
col., 2015) y de biocidas (Álvarez-Martín y col., 2016; Bosso y col., 2015; 
Pose-Juan y col., 2015). Sin embargo, solamente se han encontrado 
algunos trabajos que apliquen esta estrategia de biorremediación para 
PPCPs (Guerin, 2001; Grenni y col., 2012; Topp y col., 2016) y dos 
estudios más acerca del aislamiento de microorganismos que presentan 
potencial para la degradación de enrofloxacina (Randhawa y Kullar, 2011) 
y carbamazepina (Popa y col., 2014).  
Por todo lo expuesto en los apartados anteriores, es necesario 
eliminar los restos de fármacos y otros contaminantes de los residuos 
procedentes de las actividades agrícolas, municipales o industriales, cuyo 
destino sea su reutilización, así como la búsqueda de una alterativa mejor 
para su disposición final. En este sentido, numerosos autores están de 
acuerdo en que el compostaje es la opción más efectiva y económica 
(López y Boluda, 2008; Dorival-García y col., 2015; López y col., 2015; 
Varma y col., 2015; Zeng y col., 2016; Villar y col., 2016). Además, en 
trabajos anteriores se ha demostrado como la paja de arroz y los lodos de 
depuradora son dos residuos compatibles para llevar a cabo el compostaje 
de forma correcta (Iranzo y col., 2004; Roca-Pérez y col., 2005; Roca-






























Debido a la falta de información sobre las repercusiones del 
problema de los contaminantes emergentes y al elevado riesgo para la 
agricultura, salud pública y la contaminación ambiental, algunos autores 
insisten en la gran necesidad de estudiar estrategias que favorezcan la 
eliminación de los contaminantes emergentes que ayuden a paliar el 
problema. 
El objetivo principal de esta Tesis es estudiar la influencia de los 
mecanismos físicos, químicos y biológicos inherentes al proceso de 
compostaje de lodos de depuradora y paja de arroz, sobre la eliminación o 
reducción de contaminantes emergentes. Así como identificar las prácticas 
de biorremediación más adecuadas y estudiar el efecto de la inoculación 
de microorganismos sobre este sistema de tratamiento de residuos 
orgánicos, para ayudar a mitigar los problemas potenciales para la 
agricultura y salud pública derivados de su presencia en el medioambiente. 
 
2.2. Específicos 
 Para alcanzar este objetivo general, se han planteado los siguientes 
objetivos concretos: 
 
1. Optimización de un método de análisis rápido, simple y fiable, 
basado en HPLC-MS/MS para la determinación y el estudio de la 
presencia, distribución y comportamiento de contaminantes 






2. Estudio de la efectividad del proceso de compostaje con paja de 
arroz y lodos de depuradora para la eliminación de fármacos, así 
como investigar los principales factores que están involucrados 
en su degradación. 
 
3. Investigar la influencia de un microorganismo aislado del cultivo 
del arroz y de microorganismos modificados genéticamente 
sobre la mejora del proceso de compostaje. 
 
4. Aislamiento e identificación de microorganismos procedentes del 
compostaje capaces de degradar los fármacos y evaluación de 
su influencia sobre la eliminación de estos compuestos durante 
este proceso. 
 
5. Estudio del efecto de la aplicación de diversos compost sobre la 
eliminación de fármacos como técnica de biorremediación en un 
























3. MATERIAL Y MÉTODOS 
 
3.1. Reactivos químicos y materiales 
 
Los estándares de referencia para los compuestos analizados se 
adquirieron de Sigma Aldrich (St. Louis, MO, Estados Unidos), Dr. 
Ehrenstofer (Augsburg, Alemania), y fueron donados por los laboratorios 
farmacéuticos CINFA (INFARCO, SA) (Pamplona, España). Los patrones 
puros de los fármacos también se obtuvieron por estos últimos 
laboratorios. El metanol, el acetonitrilo, el diclorometano, el ácido fórmico 
98% (todos ellos de grado análisis HPLC), el nitrato de plata de grado 
reactivo, ACS, ISO, el peróxido de hidrógeno 30%, la N,N-
dimetilformamida 99,8% anhidra, el tris hidroximetil aminometano de grado 
reactivo, ACS, la urea grado reactivo, ACS, los cloruros, el hidróxido de 
sodio, el etanol absoluto, los ácidos y todos los reactivos utilizados para la 
preparación de los medios de cultivo se obtuvieron de Scharlab 
(Barcelona, España). El agua de grado análisis HPLC se obtuvo mediante 
el sistema de purificación Milli-Q (Millipore, Bedford, MA, Estados Unidos). 
El formiato amónico (99%, grado de reactivo), los reactivos de 
iodonitrotetrazolio (INT e INTF), el acetato de bario, la resina Superlite 
DAX-8, la solución de Rojo Congo, el Remazol Brilliant Blue, el xilano de 
madera de abedul, los filtros de nylon y los tampones Tris HCl fueron 
proporcionados por Sigma Aldrich. El sulfato ferroso (II) 7-hidrato para 
análisis, ACS, el dicromato potásico PA-ACS-ISO, 1-10-fenantrolina 
monohidratada PA-ACS, tetra-sodio pirofosfato 10-hidrato PA y el 
bicarbonato de sodio se obtuvieron de Panreac (Barcelona, España). El 
test de fosfatos y el de amonio se adquirieron de Merck (Darmstadt, 
Alemania). Todos los papeles de filtro utilizados se adquirieron de Filter-
Lab (Barcelona, España). El sensor GLUCOCARDTM G se obtuvo por 
A.MENARINI diagnostics (Badalona, España). 




En este trabajo se seleccionaron los 50 compuestos que se 
muestran en la Tabla 3.1 para su análisis. Dentro de estos compuestos, 33 
son fungicidas de aplicación agrícola (azoxistrobina, boscalid, 
bromuconazol, carbendazima, cimoxanilo, ciproconazol, difenoconazol, 
dimetomorf, dimoxistrobina, fenamidona, fenbuconazol, fenhexamida, 
fenpropidina, fenpropimorf, fluopicolida, hexaconazol, metconazol, 
miclobutanil, penconazol, picoxistrobina, piraclostrobina, pirimetanil, 
propamocarb, propiconazol, protioconazol-destio, quinoxifen, tebuconazol , 
tetraconazol, tiofanato-metilo, triciclazol, triticonazol, trifloxistrobina y 
triflumizol) debido a que la Comunidad Valenciana se encuentra entre las 
cuatro primeras comunidades autónomas que más utilizan este tipo de 
plaguicidas (IAEST, 2015); 9 compuestos son los medicamentos de uso 
humano más frecuentemente consumidos en la Comunidad Valenciana 
durante los últimos años (AEMPS, 2009; AEMPS, 2014; AEMPS, 2015) 
(azitromicina, bencilpenicilina, ibuprofeno, irbesartán, telmisartán, 
citalopram, fluoxetina, venlafaxina y olanzapina) y 8 son las micotoxinas 
más importantes desde el punto de vista de la seguridad alimentaria (Bhat 
y Reddy, 2017) (aflatoxina B1, ocratoxina A, fumonisina B1, fumonisina B2, 





















































291,8 140,0 2,90 























389,9 49,2 (pH 7) 2,63 
Dimoxistrobina 
149961-52-4 










336,8 2,5 3,2 
     
     
     

























273,5 530 (pH 7) 5,50 
Fenpropimorf 
67564-91-4 














319,8 18,7 3,70 




















288,8 142 2,94 
Penconazol 
66246-88-6. 



































































307,8 36 3,70 













































345,7 12,5 1,40 






































514,6 2,8 x 10-6 8,42 
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Ocratoxina A 
303-47-9 
C20H18CINO6         403,8 
 
0,42 4,74 
    


















C34H59NO15         721,8 
 




C34H59NO14         705,8 
 
25 x 103 nd 
Toxina HT-2 
21259-20-1 















C15H20O6       296,3 
 
5,5 x 104 -0,70 
M: peso molecular; Kow: coeficiente de reparto octanol-agua; nd: no disponible. 
Fuente: PubChem, 2016.  
 
  




Los medicamentos que fueron añadidos artificialmente a las 




3.2. Determinación de fármacos y micotoxinas en muestras 
ambientales y estudio de su distribución en estaciones 
depuradoras de aguas residuales 
 
 En la primera etapa de este trabajo se investigó la presencia, 
ausencia y distribución de 50 compuestos orgánicos en muestras 
ambientales con matrices diferentes, todas ellas originarias de un área 
agrícola de Valencia, influenciada por una intensa actividad urbana e 
industrial. Al detectar estos compuestos en lodos de depuradora y en 
aguas tratadas, tal y como también observaron numerosos autores (Tabla 
1.1), se propuso el estudio de su distribución en diferentes EDARs, así 
como el efecto de estas sobre la presencia o ausencia de los compuestos. 
Tabla 3.2 
Descripción de las formulaciones comerciales de cada fármaco añadido 
artificialmente a las mezclas iniciales. 
Medicamentos Formato Cantidad mg PA Laboratorio 
Azitromicina Polvo 3 sobres 500 Cinfa S.A. 
Olanzapina Comprimidos 56 10 Cinfa S.A. 
Bencilpenicilina Agua/polvo 4 mL/0,6g 12 x 105 U Reig Jofré S.A. 
Ibuprofeno Polvo 200 mL 100 mg/100 mL Cinfa S.A. 
Irbesartán Comprimidos 28 300 Cinfa S.A. 
Telmisartán Comprimidos 28 80 Bayer 
Fluoxetina Comprimidos 60 20 Cinfa S.A. 
Venlafaxina Comprimidos 60 37,5 Almirall 
Citalopram Comprimidos 28 30 Cinfa S.A. 
PA: principio activo. 




3.2.1. Toma de muestras ambientales 
 
 Para llevar a cabo este estudio, se muestrearon 7 lodos de 
depuradora, 13 suelos, 8 residuos hortícolas, 15 compost y 8 aguas. Todas 
las muestras procedían de un área de influencia de las EDARs de la 
ciudad de Valencia y de los principales municipios de los alrededores 
(Paterna, Pinedo, Pobla de Farnals, Carraixet, Quart de Poblet, Picanya, 
Sueca y Guadassuar). En el caso de las muestras sólidas, se recogieron 
unos 3 kg y se almacenaron a 4 ºC hasta su posterior análisis. 
Aproximadamente se muestrearon 2 L de las aguas, las cuales se 
mantuvieron refrigeradas a     4 ºC hasta su recepción en el laboratorio 
dónde fueron rápidamente analizadas. El muestreo se realizó durante la 
primavera y el verano del año 2012 (Figura 3.1). 
 
3.2.2. Muestreo en las estaciones depuradoras de aguas 
residuales 
 
 Se realizaron dos campañas durante el año 2015, de manera que la 
EDAR de Quart-Benàger y la de Pinedo I se muestrearon en inverno, 
mientras que la EDAR de Paterna-Fuente del Jarro y la de Alcoi en verano 
e invierno. En la Tabla 3.3 se puede observar como la principal diferencia 
entre ellas hace referencia a que la EDAR de Alcoi es la única que no 
dispone de tratamiento terciario ni de desinfección. Se muestrearon las 
aguas de entrada urbanas e industriales, (algunas de ellas contenían 
sólidos en suspensión), las aguas de salida ya tratadas y el lodo 
deshidratado procedente del tratamiento primario y secundario de la 
planta. Para el caso de las muestras de agua, se llenaron 
aproximadamente botellas de 1 L, mientras que las muestras de lodo se 
transportaron en envases de plástico (Figura 3.2).   
 




     
     
    
Figura 3.1. Fotografías de la zona de muestreo de cuatro muestras de suelos y 












Principales características y técnicas de tratamiento de las EDARs de estudio. 
Características EDARs 
Paterna-Fuente 
del Jarro Quart-Benàger Alcoi Pinedo I 











     
Caudal (m3 día-1) 10149 30136 14302 96142 
     
Línea de agua     
Pretratamiento Reja gruesos Reja gruesos Reja gruesos Reja gruesos 
 Reja finos Reja finos Reja finos Reja finos 
 Tamizado Tamizado Tamizado Tamizado 
 Homog. Homog. Homog.  
 Desarenador Desarenador Desarenador Desarenador 
 Deseng. Deseng. Deseng. Deseng. 
     
Tratamiento primario F-Q F-Q F-Q F-Q 
 Decantación Decantación Decantación Decantación 
     
Tratamiento secundario F. activados F. activados F. activados F. activados 
 Eliminación N Eliminación N Eliminación N  
  Eliminación P Eliminación P  
     
Tratamiento terciario Coag-Floc Coag-Floc  Coag-Floc 
 Filtración Filtración  Filtración 
     
Desinfección Ultravioletas Ultravioletas  Ultravioletas 
     
Línea de fangos     
Espesador Mecánico Gravedad Gravedad Gravedad 
  Flotación Flotación Flotación 
     
Estabilización Anaerobia Anaerobia Anaerobia Anaerobia 
 Cal    
     
Deshidratación Centrífuga Centrífuga Centrífuga Centrífuga 
Homog.: homogeneización; Deseng.: desengrasador; F-Q: físico-químico; F.: fangos; N: nitrógeno; 
P: fósforo; Coag-Floc: coagulación-floculación. 








     
          
Figura 3.2. Fotografías del muestreo del agua urbana, industrial y del lodo 
deshidratado en las EDARs. 
 
3.2.3. Optimización del método analítico para la determinación 
de fármacos y micotoxinas 
 
 El método de análisis corresponde al que clásicamente se utiliza 
para la determinación de micotoxinas en vegetales. En este trabajo, el 
método se ha optimizado con la finalidad de determinar de forma conjunta 








3.2.3.1. Tratamiento de las muestras y cromatografía líquida  
 
 Para las muestras sólidas, se pesaron aproximadamente 5 g de 
cada una de ellas en tubos de centrífuga de 50 mL. Para realizar el 
procedimiento de extracción, se añadieron 20 mL de una solución 
extractante agua/acetonitrilo 25/75 con 1% de ácido fórmico (v/v). Todo ello 
se agitó durante 60 min y se centrifugó a 4000 rpm durante 5 min. 
 Para el caso de las muestras líquidas, se tomaron 250 mL de cada 
muestra de agua y se introdujeron en un embudo de decantación. El 
procedimiento de extracción se llevó a cabo mediante la adición de 70 mL 
de diclorometano, tras agitación y separación de las dos fases formadas. 
Los extractos se evaporaron hasta sequedad con un rotavapor y se 
redisolvieron con 2 mL de acetonitrilo. En aquellos casos en que las 
muestras de aguas contenían sólidos en suspensión, estas se filtraron 
previamente al vacío y se aplicó el mismo procedimiento descrito para 
muestras sólidas. Todos los extractos se filtraron usando filtros de nylon de 
0,22 µm para el sistema HPLC/MS/MS.  
 La cromatografía líquida se llevó a cabo utilizando un cromatógrafo 
HPLC HP1200 (Agilent Technologies) equipado con un desgasificador, una 
bomba binaria y un muestreador automático. La separación cromatográfica 
se realizó con una columna Atlantis T3-C18 (3 µm, 150 x 2,1 mm I.D, 
Waters, Milford, MA, Estados Unidos) con un flujo de 0,3 mL min−1. Para la 
fase móvil se empleó un gradiente programado (0, 1, 1,1, 14, 15, 15,2, 21 
min), combinando un solvente A (5 mmol L−1 formiato amónico con un 
0,1% (v/v) ácido fórmico) (95, 95, 70, 5, 5, 95, 95) y un solvente B 
(metanol) (5, 5, 30, 95, 95, 5, 5). El volumen de inyección fue de 5 µL y 10 
µL, manteniendo a 40 ºC la temperatura de la muestra y a 5 ºC la 
temperatura de la columna. 
 
 




3.2.3.2. Espectrometría de masas 
 
 El análisis de la espectrometría de masas se realizó con un 
espectrómetro de masas de triple cuadrupolo (3200 Qtrap, AB SCIEX) 
equipado con una fuente de iones electrospray. El nitrógeno se empleó 
como gas nebulizador. Los productos fueron identificados por sus tiempos 
de retención y por dos o más transiciones. La temperatura de inferfase se 
programó a 400 ºC y la temperatura de la fuente de iones a 120 ºC. Los 
datos y la integración de los picos se obtuvieron con el software Analyst 
1.4 (AB SCIEX).  
Las condiciones del MS/MS para los productos fueron obtenidas a 
partir de la inyección directa de 1 mg L-1 de agua/acetonitrilo (98:2 v/v) de 
las soluciones estándar individuales con un flujo de 10 µL min-1. Se 
utilizaron dos transiciones MRM para garantizar la identificación del 
compuesto; en algunos casos se tuvo que utilizar tres transiciones MRM. 
Se realizaron curvas de calibración con la finalidad de controlar un posible 
efecto matriz que pudiese influir en la exactitud. Se elaboró un blanco 
fortificado añadiéndole diferentes alícuotas de una mezcla de las 
soluciones estándar a concentraciones de 1 a 500 µg L-1. En la Tabla 3.4 
se resumen los parámetros del HPLC/MS/MS y los tiempos de retención 
para cada uno de los compuestos analizados. La concentración de los 
compuestos detectados en las muestras sólidas se expresó en µg kg-1 de 













Condiciones de optimización del HPLC/MS/MS. 
Compuestos Tiempo (min) Ion precursor PD m/z EC 
Azoxistrobina 14,8 404,1 61 372,3 19 
    344,2 31 
Boscalid 15,2 343 81 307,1 31 
    140,1 29 
Bromuconazol 16,1 378 61 159,0 19 
    69,9 31 
Carbendazima 7,6 192,1 66 160,2 37 
    105,2 35 
Cimoxanilo 10,3 199,1 31 128,2 13 
    111,2 21 
Ciproconazol 15,7 292,1 56 69,8 29 
    125,0 49 
Difenoconazol 17,3 406,1 61 251,1 39 
    75,0 115 
Dimetomorf 15,2 388,2 76 301,1 29 
    165,2 41 
Dimoxistrobina 16,5 327,1 46 205,2 17 
    116,1 45 
Fenamidona 15,0 312,1 36 92,3 31 
    236,3 21 
Fenbuconazol 16,2 337,1 66 125,1 43 
    70,1 33 
Fenhexamida 16,0 302,1 66 97,2 33 
    55,2 57 
Fenpropidina 12,5 274,3 61 117,0 71 
    147,3 37 
Fenpropimorf 13,0 304,0 61 117,0 75 
    147,1 43 
Fluopicolida 15,4 383,1 66 173,0 33 
    109,0 97 
Hexaconazol 17,0 313,9 51 70,0 43 
    159,1 37 
Metconazol 17,1 320,1 61 70,1 43 
    125,2 53 
Miclobutanil 15,6 289,1 49 70,1 33 
    125,1 41 
Penconazol 16,6 284,0 36 159,2 41 
    70,1 27 
Picoxistrobina 16,3 367,9 21 145,0 29 
    205,0 17 
Piraclostrobina 16,9 387,9 161 194,0 19 
    163,0 33 
Pirimetanil 14,2 200,2 71 107,2 35 
    183,1 33 
Propamocarb 6,6 189,2 41 102,2 29 
    144,1 17 
Propiconazol 16,8 342,0 61 159,0 43 
    69,0 35 
Protioconazol-destio 16,2 312,2 76 70,0 61 
    124,9 49 
Quinoxifen 18,5 308,0 81 197,0 41 
    214,2 47 
Tebuconazol 16,7 308,1 46 70,2 57 
    70,2 61 
Tetraconazol 15,9 371,9 61 159,0 49 
    70,0 51 
Tiofanato-metilo 12,2 342,9 36 151,1 25 
    93,1 67 




Tabla 3.4. Condiciones de optimización del HPLC/MS/MS (continuación). 
Compuestos Tiempo (min) Ion precursor PD m/z EC 
Triciclazol 11,0 190,0 56 163,0 31 
    136,0 37 
Triticonazol 16,0 318,1 61 70,0 23 
    125,5 55 
Trifloxistrobina 17,4 408,9 36 186,0 27 
    145,0 57 
Triflumizol 17,5 346,0 31 278,2 15 
    43,1 41 
Azitromicina 9,2 749,5 76 591,4 37 
    158,3 51 
Irbesartán 15,1 429,2 61 207,2 31 
    195,2 29 
Olanzapina 6,8 313,1 56 256,2 29 
    198,2 55 
Bencilpenicilina 13,1 332,9 -15 191,9 -14 
    73,9 -40 
Fluoxetina 12,4 310,1 26 148,1 13 
    44,1 27 
Ibuprofeno 16,3 205,0 -25 161,0 -14 
    158,9 -10 
Telmisartán 14,3 515,2 86 276,4 65 
    497,1 43 
Venlafaxina 9,8 278,2 41 121,3 37 
    147,1 31 
    147,1 31 
Citalopram 10,4 325,3 46 262,3 23 
    234,1 39 
    247,0 41 
Aflatoxina B1 12,3 313,0 50 241,4 51 
    285,3 31 
Ocratoxina A 16,0 404,0 15 239,1 20 
    358,1 8 
Fumonisina B1 13,2 722,5 25 352,3 28 
    334,4 28 
Fumonisina B2 14,7 706,4 60 336,3 50 
    318,0 50 
Toxina HT-2 13,9 441,9 10 263,2 12 
    215,3 12 
Toxina T-2 14,9 484,3 12 305,2 10 
    245,2 10 
Zearalenona 15,7 319,2 30 187,1 27 
    185,4 23 
Deoxinivalenol 8,0 297,0 15 203,3 8 
    249,5 8 










3.2.3.3. Validación del método para la determinación de 
fármacos y micotoxinas 
  
La linealidad del método se estudió analizando las soluciones 
estándar a cinco concentraciones de 1 a 500 µg L-1. Al aplicar la regresión 
por mínimos cuadrados, se asumió que la linealidad era satisfactoria 
cuando el coeficiente de correlación (r2) fue mayor de 0,99 y el error 
residual menor del 30%. Se estudiaron la exactitud (expresada como el 
porcentaje de recuperación) y la precisión (expresada en términos de 
desviación estándar relativa, DER) a partir de las medias de los 
experimentos de recuperación.  
 
3.3. Ensayos de compostaje a escala de laboratorio 
 
Para llevar a cabo los diferentes ensayos de compostaje, se 
realizaron ocho muestreos de lodo de depuradora a lo largo del periodo 
experimental (resultados Tabla 4.3), todos ellos procedentes de la EDAR 
de Paterna-Fuente del Jarro debido a su proximidad geográfica. En cada 
muestreo se cogió aproximadamente 1 kg de lodo de depuradora 
deshidratado y digerido y se almacenó a 4 ºC en cámara hasta su uso. La 
paja de arroz fue la misma para todos los experimentos, se recogió de los 
arrozales del Parque Natural de l’Albufera (cosecha 2011) y fue secada a 
temperatura ambiente y almacenada en bolsas de plástico en un lugar 
seco. Posteriormente, esta se trituró con una trituradora de residuos 
vegetales y se cortó manualmente en trozos de 5 cm de tamaño para 
facilitar el mezclado con el lodo de depuradora, tal y como indicaron 
anteriormente Roca-Pérez y col. (2009).  
Previamente a la realización de los ensayos de compostaje y 
siguiendo las directrices de Iranzo y col. (2004) y Roca-Pérez y col. (2009), 




se llevó a cabo un estudio de las características fisicoquímicas que 
presentaban los residuos de la paja del arroz y los lodos de depuradora 
con la finalidad de averiguar si eran compatibles para su compostaje.  
El primer ensayo se llevó a cabo para investigar el efecto del 
proceso de compostaje sobre los compuestos que estaban presentes 
inicialmente en los residuos. Debido a su importancia, a partir de esta fase, 
el trabajo se centró en el estudio del grupo de los medicamentos de uso 
humano durante el proceso de compostaje. Así, se realizaron ensayos de 
compostaje a diferentes relaciones C/N con los nueve fármacos añadidos 
artificialmente en conjunto a concentraciones elevadas (Tabla 3.2). Para 
ello se elaboraron cinco mezclas, de forma que M1 tenía una relación C/N 
de 37, M2 de 29, M3 de 24, M4 de 20 y M5 de 17. Con estos experimentos 
se pudo obtener la relación C/N más óptima para la eliminación de los 
fármacos y así continuar con los siguientes ensayos de compostaje con 
esta misma proporción de residuos. Seguidamente, se estudió por 
separado en cuatro ensayos de compostaje, la evolución de la 
concentración del antibiótico azitromicina; el antiinflamatorio ibuprofeno; los 
antihipertensivos irbesartán y telmisartán; y los antidepresivos fluoxetina, 
venlafaxina y citalopram. Se añadieron entre 1000 y 1500 mg kg-1 de cada 
uno de ellos. Se prepararon dos controles, es decir, mezclas elaboradas en 
las mismas condiciones pero sin adicionar medicamentos. Además, se 
volvieron a adicionar entre 500 y 1300 mg kg-1 de azitromicina e irbesartán 
durante la última fase del proceso de compostaje (a los 23 y 36 días). 
Por otra parte, se llevaron a cabo experimentos de bioaumentación 
de la mezcla inicial a compostar mediante la inoculación de Paenibacillus 
barcinonensis, un microorganismo aislado de arrozales del Delta del Ebro y 
microorganismos modificados genéticamente procedentes de 
Saccharomyces cerevisiae. Se prepararon controles sin inocular 
microorganismos. Además, se realizaron otros tres ensayos de 
bioaumentación con la inoculación de los microorganismos aislados de los 




ensayos de compostaje con medicamentos anteriores y capaces de 
degradar azitromicina e ibuprofeno. Para llevar a cabo estos tres últimos 
ensayos, se prepararon dos mezclas para cada ensayo. La primera de 
ellas se le añadió el fármaco a concentraciones elevadas (experimento 
control), mientras que la segunda además del fármaco, se le adicionó el 
inóculo. Los detalles en relación a la procedencia, aislamiento e 
inoculación de los microorganismos se detallan en los apartados 3.7, 4.7 y 
4.8.  
Se utilizó la hoja de cálculo teórico de proporciones de residuos 
desarrollada por Tom Richard (CWMI, 1996), del departamento de 
Ingeniería Agrícola y Biológica de la Universidad de Cornell para conocer 
la cantidad de residuos a utilizar en cada ensayo de compostaje según la 
relación C/N deseada. Así, introduciendo los porcentajes de humedad, 
carbono y nitrógeno de los residuos que se desean compostar, así como 
los kg a utilizar, este software proporciona la humedad y la relación C/N 
que tendrá la mezcla inicial.  
Las mezclas iniciales objeto de compostaje se elaboraron en 
recipientes grandes introduciendo en ellos en primer lugar la paja de arroz. 
Seguidamente, con ayuda de un pulverizador, se humectó la paja para 
evitar la dispersión del polvo y facilitar el mezclado con el lodo de 
depuradora, el cual se fue añadiendo poco a poco y mezclándolo 
manualmente con la paja (Figura 3.3). Se tardó unas 2-4 horas hasta 
conseguir una buena homogeneización de las mezclas. 
En el caso de tener que adicionar fármacos, estos se disolvieron 
previamente en agua y se agitaron durante media hora (Figura 3.4). Esta 
suspensión se pasó a un pulverizador y se fue añadiendo a la mezcla de 
residuos, rociando el contenido en primer lugar sobre la paja de arroz y 
seguidamente sobre el lodo y al mismo tiempo mezclándolos.  
Los ensayos de compostaje se llevaron a cabo por duplicado y a 
escala de laboratorio en vasos Dewar de 3, 4 y 8 L de capacidad. En todos 




los casos, los vasos Dewar se llenaron por completo con las mezclas, 
incorporando a cada uno de ellos dos sondas situadas a 25 cm y 50 cm de 
la base (8 L) y a 10 y 20 cm (3 y 4 L) para el seguimiento de la temperatura 
(Figura 3.5). A lo largo de cada ensayo, se realizaron sucesivos volteos 
con la finalidad de asegurar una buena aireación y homogeneización de las 
mezclas. Además, se muestreó a diferentes tiempos para el seguimiento 
de los parámetros fisicoquímicos, biológicos, la medida de la concentración 
de los fármacos y para la realización de los análisis microbiológicos.  
 
 
   
Figura 3.3. Muestra fotográfica del proceso de elaboración de la mezcla inicial 




Figura 3.4. Preparación de la suspensión de fármacos para adicionarla con ayuda 









Figura 3.5. Vasos Dewar de 8 L con dos sondas de temperatura y la 
mezcla inicial para la realización del compostaje a escala de 
laboratorio. 
 
3.4. Ensayos de degradación de fármacos en diferentes 
condiciones 
 
 Los fármacos estudiados se incubaron a 28 ºC y 55 ºC utilizando 
diferentes mezclas: i) agua; ii) una suspensión de lodo acuosa; iii) paja de 
arroz y, iv) mezcla de paja de arroz y lodo de depuradora, tal y como se 
indica a continuación, con el fin de determinar la degradación de los 
mismos en diferentes condiciones. La incubación se realizó en oscuridad a 
las temperaturas indicadas anteriormente, utilizando recipientes de vidrio 
de 2 L que contenían paja de arroz (0,3 kg de paja de arroz y 0,7 kg agua) 
y mezcla de paja de arroz y lodo de depuradora con una relación C/N de 
entre 20 y 30. Los recipientes se llenaron por la mitad y su tapa incluía una 
abertura para permitir la oxigenación de los materiales (Figura 3.6). El 
contenido se homogeneizó manualmente en cada uno de los muestreos y 
se humectó en caso necesario para mantener una humedad de 
aproximadamente 65% a lo largo de los experimentos.  
Por otra parte, se prepararon erlenmeyers de 500 mL con 300 mL 
de agua destilada y otros con 69 g de lodo de depuradora y 231 mL de 
agua y se incubaron en una cabina de agitación (140 rpm) Sartorius 




CERTOMAT BS-T UH-25 (Madrid, España), manteniendo una buena 
oxigenación (Figura 3.7). En estos experimentos se adicionaron entre 400 
y 1800 mg kg-1 ms de los fármacos, a excepción de los erlenmeyers con 
agua, cuya concentración fue de 400 a 1800 mg L-1. A lo largo de todos los 
experimentos de incubación se realizaron muestreos a diferentes tiempos 
(0, 4, 7, 10 y 14 días) después de los volteos para determinar la humedad 
y la concentración de los fármacos. Además, se analizaron los parámetros 
fisicoquímicos más relevantes para el caso de los experimentos con 
antihipertensivos y antidepresivos. En el caso de los experimentos con la 
suspensión de lodo acuosa, el extracto se diluyó diez veces con la solución 
extractante agua/acetonitrilo 25/75 con 1% de ácido fórmico (v/v), se agitó 
durante 30 min y se filtró por 0,22 µm. Todos los experimentos se 
realizaron por duplicado. 
 
 
Figura 3.6. Ensayos de degradación de fármacos con paja de 
arroz y mezclada con lodo de depuradora, incubados a 28 ºC y 
55 ºC. 
 





Figura 3.7. Ensayos de degradación de fármacos con agua y una 
suspensión de lodo acuosa, incubados a 28 ºC y 55 ºC. 
 
3.5. Adición de compost a un suelo agrícola contaminado con 
fármacos 
 
El suelo objeto de estudio se muestreó del horizonte Ap de unos   
0-30 cm de espesor de un xerofluvent procedente de una parcela dedicada 
al cultivo de lechuga y maíz situada en el término municipal de Picanya 
(València). Tras su llegada al laboratorio, se le realizó una caracterización 
fisicoquímica.  
Los experimentos se llevaron a cabo por triplicado y en recipientes 
de plástico envueltos para que se mantuvieran en oscuridad, los cuales 
contenían 300 g de suelo, los fármacos y diferentes dosis de los compost. 
Los fármacos se añadieron por separado en tres experimentos diferentes 
como se indica a continuación: azitromicina; irbesartán y telmisartán; 
fluoxetina, venlafaxina y citalopram. La elaboración de la mezcla de suelo, 
compost y medicamentos se realizó manualmente, rociando la suspensión 
de los fármacos sobre el suelo y mezclándolos a su vez con el compost 
que fue añadiéndose en pequeñas cantidades (Figura 3.8). La humedad se 
mantuvo entre el 18% y el 26%, correspondiente al 70% ± 4% de la 
capacidad de retención de agua del suelo. Los ensayos se realizaron a 
temperatura ambiente, controlándola diariamente y esta se mantuvo entre 




23 ºC y 28 ºC. A lo largo de los experimentos se realizaron muestreos a los 
0, 4, 7, 14 y 21 días para el seguimiento de los parámetros fisicoquímicos y 
biológicos, así como la concentración de los fármacos.  
El primer experimento que se realizó fue con los antihipertensivos y 
a dosis de 1%, 2% y 4% de los compost, siendo la dosis agronómica entre 
el 2% y 4%. Los siguientes experimentos con el resto de fármacos se 




Figura 3.8. Elaboración de la mezcla con suelo, fármacos y compost 
(izquierda) e inicio de los experimentos en los recipientes (derecha).  
 
3.6. Determinaciones analíticas 
 
3.6.1. Residuos y compost 
 
 Parte de las muestras de los residuos y los diferentes compost se 
secaron al aire y se pulverizaron (< 0,2 mm) para el análisis del pH, la 
conductividad eléctrica, la materia orgánica total, el carbono orgánico 
oxidable, el nitrógeno total, el índice de humificación, la relación ácidos 




húmicos/ácidos fúlvicos, el carbono soluble y el contenido en nutrientes y 
metales pesados. 
 La humedad de las muestras se determinó mediante secado en 
estufa a 105 ºC durante 48 h. El pH y la conductividad eléctrica se 
analizaron mediante agitación durante 30 min de una solución 
muestra/agua destilada de 1:5 (p/v) y la materia orgánica total mediante 
la pérdida de peso por calcinación a 550 ºC durante 12 h. El carbono 
orgánico oxidable se determinó por el método descrito por Walkley y 
Black (1934), mientras que el nitrógeno total se midió con un analizador 
elemental CE instruments EA 1110 CNHS. La relación C/N se calculó con 
la siguiente fórmula: 
 
Relación C/N = carbono orgánico oxidable / nitrógeno total        
 
 Para la obtención del índice de humificación y la relación ácidos 
húmicos/ácidos fúlvicos se siguió el método Fukushima y col. (2009) 
modificado. Para ello, 1 g de muestra seca fue extraída con 20 mL de una 
solución acuosa alcalina  (0,1 M NaOH + 0,1 M Na4P2O7). Después de 24 h 
de agitación, la mezcla se centrifugó a 10000 rpm durante 15 min, y el 
sobrenadante se filtró con un papel de filtro de nylon con tamaño de poro 
de 20-25 µm, obteniendo así el extracto húmico total CorgO-1. Se tomó una 
alícuota de 1 mL y se determinó el carbono orgánico oxidable. Al resto del 
extracto CorgO-1, se le añadieron algunas gotas de H2SO4 para que el valor 
de pH estuviera entre 1 y 2. Se agitó durante una noche y se centrifugó a 
10000 rpm durante 15 min y se filtró el sobrenadante. De esta manera, se 
obtuvo el extracto CorgO-2 (ácidos fúlvicos y sustancias no húmicas). Se 
tomó 1 mL del CorgO-2 para la determinación del carbono orgánico oxidable. 
Se pipetearon 5 mL del resto del extracto CorgO-2 y se pasaron a través de 
una columna DAX-8 mediante flujo gravitacional. El efluente obtenido 




correspondía a las sustancias no húmicas (N-SH), de las cuales se 
determinó el carbono orgánico oxidable (CorgO-3). 
 El porcentaje de carbono orgánico oxidable correspondiente a cada 
una de las fracciones: sustancias húmicas (SH-C), ácidos húmicos (AH-C) 
y ácidos fúlvicos (AF-C) fue calculado como se indica en las siguientes 
ecuaciones: 
 
SH-C = (CorgO-1) – (CorgO-3)                    
AH-C = (CorgO-1) – (CorgO-2)  
AF-C = (CorgO-2) – (CorgO-3) 
 
El índice de humificación y la relación ácidos húmicos/ácidos 
fúlvicos se calcularon a partir de los valores de carbono orgánico oxidable 
de los distintos extractos húmicos determinados: 
 
Índice de humificación = SH-C / CorgO-3                                                                                     
 
Relación ácidos húmicos/ácidos fúlvicos = AH-C / AF-C                                                                                 
 
 Se realizó una digestión ácida (9 mL HNO3, 2 mL H2O2 y 1 mL HCl) 
con el microondas Mars CEM corp. Matthews (EPA, 1996) para 
posteriormente determinar por espectrofotometría de absorción atómica 
(EAA) el Ca, Mg, K, Na, Fe, Mn, Zn, Cu, Cr, Pb, Cd, Ni, Co de los 
residuos.  
Por lo que respecta a la determinación de la concentración de los 
fármacos durante los ensayos de compostaje, se utilizó el mismo método 
descrito en el apartado 3.2.3, pero modificando los parámetros del 
HPLC/MS/MS en el caso de la medida de los fármacos por separado. El 




volumen de extractante agua/acetonitrilo para los casos de las muestras de 
compost fue de 40 mL.  
 En la mayoría de los casos la degradación de los contaminantes en 
el medio ambiente sigue una ecuación de primer orden como la que se 
describe a continuación (Ramaswamy y col., 2010): 
Cm = C0 e-kt                                                                                               
donde en nuestro caso, Cm es la concentración del fármaco (mg kg-1) al 
tiempo (t), días, C0 es la concentración inicial del mismo (mg kg-1) y k es la 
constante de eliminación de los fármacos (día-1). A partir de este modelo, 
se calculó el periodo de semirreacción mediante la ecuación: 
t1/2 = ln(2) / k 
 
 La medida del consumo de oxígeno se llevó a cabo mediante la 
técnica de la respirometría. Se basa en la medida del consumo de oxígeno 
y posterior formación de CO2 debido a la actividad de los microorganismos 
aeróbicos que van a encargarse de biodegradar los materiales orgánicos 
de las mezclas de residuos a compostar (Platen y Wirtz, 1999; Roca-Pérez 
y col., 2005). Se utilizaron sensores de medida OxiTop-C (WTW, 
Weilheim, RFA) y respirómetros con volúmenes de 0,5 L a temperatura de 
20±1 ºC. Como agente absorbente del CO2 se introdujo un recipiente con 
NaOH. 
 Para la determinación de la actividad deshidrogenasa se pesaron 
0,2 g de muestra fresca y se siguió el método de Vonmersi and Schinner 
(1991) modificado por Camiña y col. (1998). El carbono soluble se analizó 
mediante los métodos de Zhang y col. (2011) y Bastida y col. (2012) 
modificados. Para ello, la mezcla de compost y agua destilada (1:10 p/v) se 
agitó durante 2 h y posteriormente se centrifugó a 10000 rpm durante 15 
min y se filtró con papel de filtro libre de cenizas (Filter-Lab 1249). Se tomó 




una alícuota y el carbono soluble se determinó por el método de Walkley-
Black.  
 Para determinar las otras actividades enzimáticas se utilizaron las 
tiras reactivas API ZYM (BioMérieux, Lyon, Francia) siguiendo el método 




 En este caso, la muestra fresca de suelo con su humedad de 
campo se reservó para la medida del consumo de oxígeno, el análisis de 
las actividades deshidrogenasa y ureasa y la realización de la extracción 
de los fármacos. Por otra parte, se llevó a cabo un pretratamiento del suelo 
en el laboratorio siguiendo la UNE-EN (2013), de manera que se trituró con 
un rodillo, se tamizó por 2 mm y se secó al aire a 40 ºC durante 48 h. Así, 
se obtuvo la fracción tierra fina a partir de la cual se describió el color y se 
analizó la textura, la densidad aparente, el pH, la conductividad eléctrica, el 
carbono total, el carbono orgánico oxidable, el contenido en carbonatos, el 
carbono orgánico, la materia orgánica, el nitrógeno total, la capacidad de 
intercambio catiónico y el óxido de fósforo.  
El color del suelo se obtuvo con ayuda de las tablas Munsell y la 
densidad aparente siguiendo la UNE-EN (2012). La textura se determinó 
según las directrices de la norma UNE (2001a). Para la medida del pH y la 
conductividad eléctrica se aplicaron las UNE-ISO (2012) y UNE (2001b), 
respectivamente. La capacidad de intercambio catiónico se determinó 
siguiendo la UNE-EN ISO (2011). 
El contenido en carbonatos se determinó con el método del 
calcímetro de Bernard (UNE, 1993) y el carbono total, el carbono 
orgánico y el nitrógeno total se obtuvieron con un analizador elemental 
CE instruments EA 1110 CNHS, mientras que el carbono orgánico 
oxidable se determinó siguiendo el protocolo de Walkley y Black (1934). A 




partir de este, se calculó la materia orgánica multiplicando el carbono 
orgánico oxidable por 1,298. 
 El P total se determinó mediante la utilización del test de fosfatos 
1.14848.0001, previa digestión ácida del suelo (EPA, 1996). La 
determinación de la concentración de los fármacos se realizó siguiendo la 
metodología descrita en el apartado 3.2.3.1 para muestras sólidas. 
 El consumo de oxígeno y la actividad dehidrogenasa se 
analizaron siguiendo la misma metodología descrita para residuos y 
compost, con la diferencia de que en este caso se pesaron 50 g y 1 g de 
suelo, respectivamente. Para la estimación de la actividad ureasa se 
siguió el método de Kandeler y Gerber (1988) modificado por Kandeler y 
col. (1999), pero utilizando en la última fase del análisis el test colorimétrico 
de amonio 1.14752.0001. El suelo se clasificó según la taxonomía de la 
FAO (WRB, 2015).  
 
3.7. Análisis microbiológicos 
 
3.7.1. Microorganismos utilizados  
 
Los estudios realizados con levaduras se llevaron a cabo con 
Saccharomyces cerevisiae CEN-PK, que se usó como cepa salvaje y las 
cepas derivadas de S. cerevisiae BY4741, L3-BY4741 capaz de expresar 
la proteína de fusión Pir4-lipasa A de Bacillus subtilis y C3-BY4741 que 
expresa la proteína de fusión Pir4-celulasa A de Paenibacillus 
barcinonensis. En cuanto a bacterias, se utilizó P. barcinonensis. 
Además, durante la realización de este trabajo se aislaron e 
identificaron diversas cepas, tanto bacterianas como fúngicas, con las que 
también se realizaron diferentes estudios, y que se describen en el 
apartado de Resultados.  




3.7.2. Medios de cultivo utilizados 
  
PCA: Agar recomendado para la determinación y recuento de 
microorganismos: 
 
Peptona ................................................ 50 g L-1 
Glucosa ................................................ 10 g L-1 
Extracto de levadura ............................ 25 g L-1 
Agar .......................................................15 g L-1 
 
 
YPD: medio rico empleado rutinariamente para el crecimiento de 
microorganismos que contiene: 
Peptona ................................................ 20 g L-1 
Glucosa ................................................ 20 g L-1 
Extracto de levadura ............................ 10 g L-1 
 
Medio Sabouraud con cloranfenicol: medio utilizado para el aislamiento, y 
conservación de hongos. Este tipo de medio ha sido comúnmente utilizado 
para aislar hongos del compostaje (Marchand y col., 1995; Skowron y col., 
2011): 
Peptona ............................................... 5 g L-1 
Tripteína ............................................... 5 g L-1 
Glucosa ................................................ 40 g L-1 
Cloranfenicol ........................................ 0,05 g L-1 
 




SD: medio mínimo sintético que contiene todas las vitaminas y sales 
minerales necesarias para el crecimiento de levaduras: 
 Yeast Nitrogen Base ............................ 1,67 g L-1 
 Sulfato amónico ................................... 5 g L-1 
 Glucosa ................................................ 20 g L-1     
 
Caldo nutritivo: medio de cultivo general utilizado para el aislamiento y 
recuento de bacterias: 
Peptona ................................................ 5 g L-1 
Cloruro de sodio ................................... 3 g L-1 
Extracto de carne ................................. 8 g L-1 
 
 Con el fin de poder aislar y seleccionar diferentes tipos de 
microorganismos a partir de las muestras de compost y de paja de arroz se 
utilizaron, además de YPD, descrito anteriormente, otros medios de cultivo: 
 
Medio completo:  
 Glucosa ............................................... 5 g L-1 
 Fosfato amónico monobásico ............. 1 g L-1 
 Cloruro sódico ..................................... 5 g L-1   
Sulfato magnésico heptahidratado ….. 0,2 g L-1    








Medio Mínimo (MM):  
 Cloruro sódico ...................................... 5 g L-1   
Sulfato magnésico heptahidratado …... 0,2 g L-1    
Fosfato potásico dibásico ……………... 1 g L-1    
 
Medio Mínimo con fuente de carbono (MMC):  
 Glucosa ................................................ 5 g L-1 
 Cloruro sódico ...................................... 5 g L-1   
Sulfato magnésico heptahidratado …... 0,2 g L-1    
Fosfato potásico dibásico ……………... 1 g L-1    
 
Medio Mínimo con fuente de nitrógeno (MMN):  
 Fosfato amónico monobásico ............... 1 g L-1 
 Cloruro sódico ....................................... 5 g L-1   
Sulfato magnésico heptahidratado ….... 0,2 g L-1    
Fosfato potásico dibásico …………….... 1 g L-1    
 
 Los medios fueron adicionados de 2% de agar cuando se 
necesitaban sólidos. Todos los medios de cultivo se prepararon con agua 











3.7.3. Determinación de microorganismos totales 
 
La determinación del número de unidades formadoras de colonias 
(UFC) se realizó resuspendiendo 2,5 g de cada una de las muestras de 
compost en 25 mL de agua estéril. Se realizaron diluciones seriadas de 
cada una de ellas, sembrándose posteriormente mediante la técnica de 
vertido en placa utilizando PCA, y se incubaron a 28 ºC durante 48 h. 
Posteriormente se contaron las colonias de las placas que contenían entre 
30 y 300. 
 
3.7.4. Aislamiento de hongos procedentes de la paja del arroz 
 
Para el aislamiento de microorganismos capaces de degradar la 
paja de arroz a partir de las diferentes muestras de compostaje obtenidas, 
2,5 g de muestra se resuspendieron en 25 mL de agua estéril, y mediante 
agitación se realizó una extracción de los microorganismos que contenía. 
Los microorganismos se cultivaron en medio YPD líquido, con el fin de 
asegurar la recuperación de todas las especies microbianas. 
Posteriormente, estos microorganismos, se sembraron utilizando como 
medio de cultivo agar Sabouraud con cloranfenicol, con el fin de aislar sólo 
las especies fúngicas. Posteriormente, y mediante pases sucesivos 
utilizando el método de los tres giros, se obtuvieron cultivos puros de cada 
uno de los hongos. 
A partir de estos cultivos puros, con el fin de determinar la 
capacidad de cada uno de estos microorganismos de degradar la paja de 
arroz, se dispusieron alícuotas de 0,5 g de paja en matraces de 25 mL y se 
esterilizaron. Posteriormente, estos matraces se adicionaron de un cultivo 
líquido (1 mL) de cada uno de los hongos aislados y de sulfato amónico   
(5 g L-1), con el fin de tener una fuente de nitrógeno, y se llevaron a un 




volumen total de 25 mL con agua estéril. Los matraces se mantuvieron en 
agitación constante a 28 ºC durante 10 días, visualizándose cada 24 h el 
grado de degradación de la paja de arroz. 
 
3.7.5. Aislamiento de microorganismos capaces de degradar 
diferentes fármacos 
 
 Con la finalidad de aislar microorganismos capaces de degradar 
diferentes medicamentos, 1 g de muestra se resuspendió en 20 mL de 
medio de cultivo completo y se extrajeron los microorganismos que 
contenía mediante agitación.  
 Para realizar el aislamiento de microorganismos capaces de 
degradar diferentes fármacos, alícuotas de 100 µL de la suspensión de 
microorganismos se inocularon a 3 mL de los diferentes medios de cultivo 
descritos anteriormente (medio mínimo, medio mínimo con fuente de 
carbono y medio mínimo con fuente de nitrógeno), a los que se había 
adicionado 1 g L-1 de patrones puros de cada uno de los fármacos. 
Además se prepararon controles utilizando medio completo. Los tubos se 
incubaron a 28 ºC hasta observar crecimiento microbiano (normalmente   
4-5 días), o hasta 20 días, en el caso de no observarse crecimiento 
anteriormente.  
 Los cultivos que presentaron crecimiento, se sembraron en medio 
sólido completo con el fin de obtener colonias aisladas de las distintas 
especies de microorganismos presentes en la muestra. Las placas se 
incubaron a 28 ºC durante 48 h. Hasta llegar a obtener cultivos puros de 
cada una de las especies microbianas aisladas, la siembra en medio sólido 
mediante el método de los tres giros se realizó tantas veces como fue 
necesario. 




 Una vez obtenidos cultivos puros de los diferentes tipos de 
microorganismos extraídos del compostaje, cada uno de ellos se volvió a 
inocular en los mismos medios utilizados anteriormente. Esto nos permitió 
conocer qué microorganismos eran capaces de degradar los distintos 
fármacos, seleccionándolos para su posterior observación microscópica e 
identificación.  
 
3.7.6. Identificación de los microorganismos aislados 
 
Las cepas aisladas fueron identificadas en el laboratorio de la 
Colección Española de Cultivos Tipo, mediante los criterios descritos a 
continuación: 
 
 Criterios morfológicos: después de un periodo de incubación de 7 
días, se estudiaron los datos de crecimiento (tamaño de colonias, 
textura, color, producción de exudado, producción de pigmento 
difusible y observación del reverso de la colonia), una observación 
microscópica detallada y la formación del estado teleomórfico si lo 
hubiese. 
 
 Criterios moleculares: amplificación directa por PCR del gen del 
16S rRNA, secuenciación parcial del mismo (con lecturas en las 
dos direcciones) y análisis de las secuencias (Arahal y col., 2008).  
 
3.7.7. Determinación de las actividades enzimáticas 
 
La detección de actividad celulasa y xilanasa de los 
microorganismos identificados se llevó a cabo mediante ensayos de 
actividad en placa o bien mediante la cuantificación de la glucosa liberada 
al medio de cultivo.  




3.7.7.1. Actividad celulasa 
 
La detección de la actividad celulasa en placa se llevó a cabo 
mediante el método descrito por Teather y Wood (1982), basado en la 
capacidad del Rojo Congo de unirse a diferentes polímeros de glucosa, 
modificando la composición del medio de cultivo tal y como se indica en 
Strauss y col. (2001). Tras cultivar los microorganismos durante 72 h a    
28 ºC en medio SD suplementado con carboximetilcelulosa a una 
concentración final del 0,5%, se cubrieron las placas con una solución de 
Rojo Congo al 0,1% durante 20 min. A continuación se destiñeron con una 
solución de NaCl 1 M hasta observar la aparición de halos claros alrededor 
de las colonias productoras de celulasa, como consecuencia de la 
degradación del sustrato.  
La actividad celulasa se determinó mediante la valoración de 
azúcares reductores liberados por acción de la celulasa sobre sustratos de 
celulosa siguiendo la metodología de Libmond y Savoie (1993), López y 
col. (2007) y Jurado y col., (2014b) con ligeras modificaciones. La mezcla 
de reacción contenía diferentes proporciones de la muestra enzimática a 
ensayar y carboximetilcelulosa o celulosa microcristalina al 1,5% como 
sustrato. Las muestras preparadas en un volumen final de 1 mL en 
presencia de tampón acetato 50 mM pH 4,4 se incubaron durante 15 min a 
45 ºC, parándose la reacción mediante frío. En un principio, se intentó la 
cuantificación de los azúcares reductores mediante el ensayo de Somogyi-
Nelson. Sin embargo, la utilización de esta técnica fue imposible, debido a 
que la propia mezcla de reacción interfiere con la valoración colorimétrica 
de los azúcares. Por este motivo, y tras intentar poner a punto varios 
protocolos, se decidió valorar la glucosa liberada al medio por acción de 
enzimas celulolíticas, mediante tiras reactivas GLUCOCARDTM G sensor 
para la determinación de la glucosa, mediante un método enzimático, 




utilizando la glucosa deshidrogenasa junto a coenzima flavina adenina 
dinucleótido (GDH-FAD). 
 
3.7.7.2. Actividad xilanasa 
 
Los microorganismos se cultivaron durante 72 h a 28 ºC en medio 
SD suplementado con 0,1% de Remazol Brilliant Blue. La presencia de la 
actividad xilanasa se detectó mediante la aparición de un halo alrededor de 
la zona de crecimiento del hongo (Andrés y col., 2005).  
La cuantificación de la actividad xilanasa se determinó mediante la 
valoración de azúcares reductores liberados por acción de la xilanasa 
sobre sustratos de xilano siguiendo la metodología de He y col., (1993), 
López y col. (2007) y Jurado y col., (2014b) con ligeras modificaciones. La 
mezcla de reacción contenía sobrenadante del medio de cultivo de los 
microorganismos y 0,5% de xilano de madera de abedul. Las muestras 
preparadas en un volumen final de 1 mL en presencia de tampón Tris.HCl 
50 mM pH 7 se incubaron durante 15 min a 50 ºC, parándose la reacción 
mediante frío. Al igual que en caso de la actividad celulasa, la 
cuantificación de la glucosa liberada al medio por acción de enzimas con 
actividad xilanasa, se realizó mediante la utilización de tiras reactivas 
GLUCOCARDTM G sensor.  
 
3.7.8. Inoculación de microorganismos exógenos al compostaje 
 
Los microorganismos exógenos añadidos al compostaje fueron S. 
cerevisiae CEN-PK, S. cerevisiae L3-BY4741 y S. cerevisiae C3-BY4741, 
así como P. barcinonensis. Los microorganismos se cultivaron en matraces 
con medio YPD hasta alcanzar una DO600 de entre 7 y 9 cuando se trataba 
de hongos y de entre 2 y 3 en el caso de la bacteria. Las células se 




recogieron por centrifugación y se resuspendieron en agua estéril. 
Posteriormente estos microorganismos se rociaron sobre el compostaje. 
En todos los casos, el número de microorganismos adicionados al compost 
fue de 106 UFC por gramo de materia seca. 
 
3.8. Análisis estadístico 
 
El análisis estadístico de los datos se realizó usando el pack de 
herramientas de Excel (Microsoft Office 2010). La relación entre las 
características fisicoquímicas y biológicas y la concentración de los 
fármacos durante los ensayos de compostaje se estudió con un análisis de 
regresión y correlación. Se calculó el coeficiente de Pearson (r) aplicando 
un nivel de confianza del 95% y 99% (o un alfa de 0,05 y 0,01). 
Por otra parte, con el objetivo de evaluar el efecto de la inoculación 
de los microorganismos en el compostaje y de la adición de compost en el 
suelo contaminado sobre los parámetros fisicoquímicos y biológicos, así 
como determinar las diferencias entre los tratamientos, se llevó a cabo un 
análisis de varianza (ANOVA). Se aplicó el Teorema Central del Límite 
para asumir la distribución normal de los datos en los experimentos con 
n>21. En aquellos casos con n<21, se empleó el test de Shapiro-Wilk para 
la confirmación de la normalidad de los datos. Posteriormente, en los 
casos en que se observaron diferencias significativas se aplicó el test de 
Tukey con un nivel de confianza del 95%. Se utilizó el Software IBM SPSS 
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4. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 
 
4.1. Estudio de la presencia de fármacos y micotoxinas en 
muestras ambientales 
 
 La primera fase de este trabajo consistió en el análisis de muestras 
ambientales de diversos orígenes (lodos, residuos hortícolas, compost, 
suelos y aguas superficiales) para la detección de la presencia de 50 
compuestos seleccionados entre los cuales se encontraban fármacos y 
micotoxinas. 
 
4.1.1. Validación del método para la determinación de fármacos 
y micotoxinas 
 
 De los cincuenta compuestos estudiados (Tabla 4.1), solo un 
fungicida (carbendazima, 47%) y un fármaco de uso humano (olanzapina, 
24%) mostraron recuperaciones menores del 50%; dieciséis compuestos 
(catorce antifúngicos y dos fármacos de uso humano) mostraron 
recuperaciones entre el 65% y el 85%; para todos los demás, las 
recuperaciones oscilaron entre un 85% y un 110%. La desviación estándar 
relativa (DER) de las muestras contaminadas fue menor de un 10% para 
todos los compuestos analizados, a excepción de la olanzapina (20%) y el 
boscalid (11%). En este sentido Yuan y col. (2013) también obtuvieron 
recuperaciones menores para la olanzapina (57-70%) en comparación con 
el resto de fármacos, así como DERs de hasta un 17%. En relación a la 
carbendazima, otros autores mostraron recuperaciones del 48 al 70% 
(Ccanccapa y col., 2016). Se mostró una buena linealidad para todos los 
compuestos situados en el intervalo de concentración entre 1 µg L-1 y 100 
µg L-1; los valores de R2 se situaron entre 0,9900 y 1,0000 para el 85% de 




los compuestos analizados, lo cual está acorde con los resultados de otros 
autores (Yi y col., 2015). Los límites de cuantificación (LDC) de los 
compuestos detectados presentaron pocas variaciones, entre 0,8 μg kg-1 y 
4,0 μg kg-1; todos los compuestos mostraron un LDC de 0,8 μg kg-1, a 
excepción del ibuprofeno (2,0 μg kg-1) y la olanzapina (4,0 μg kg-1); los 
antifúngicos y micotoxinas mostraron un LDC de 4,0 μg kg-1. Estos 
resultados son satisfactorios si se comparan con los de Gurke y col. 
(2015a), los cuales obtuvieron límites de cuantificación de 0,05 a 20 μg L-1 
para los fármacos citalopram, fluoxetina, irbesartán, telmisartán y 
venlafaxina. Por el contrario, el porcentaje de detección para el 66% de los 
compuestos fue muy variable, situándose entre 1% y 73%, siendo el 
telmisartán, la venlafaxina y el deoxinivalenol los que presentaron mayores 




Criterios de validación del método para la determinación de fármacos y micotoxinas: 
detección (%), límite de cuantificación (LDC),  recuperación (%) y desviación estándar 
relativa (DER). 
Fungicidas de uso 
agrícola Detección (%) LDC (µg kg
-1) Recuperación (%) DER (%) 
Azoxistrobina 20 4,0 83 3 
Boscalid 40 4,0 96 11 
Bromuconazol nd 4,0 99 5 
Carbendazima 19 4,0 47 5 
Cimoxanilo 9 4,0 78 4 
Ciproconazol 15 4,0 94 6 
Difenoconazol 19 4,0 90 7 
Dimetomorf 12 4,0 80 8 
Dimoxistrobina 27 4,0 81 9 
Fenamidona 18 4,0 91 5 




Tabla 4.1. Criterios de validación del método para la determinación de fármacos y 
micotoxinas: detección (%), límite de cuantificación (LDC),  recuperación (%) y desviación 
estándar relativa (DER) (continuación). 
Fungicidas de uso 
agrícola Detección (%) LDC (µg kg
-1) Recuperación (%) DER (%) 
Fenbuconazol nd 4,0 105 3 
Fenhexamida 18 4,0 95 6 
Fenpropidina nd 4,0 96 7 
Fenpropimorf nd 4,0 98 7 
Fluopicolida nd 4,0 104 3 
Hexaconazol 22 4,0 81 9 
Metconazol 4 4,0 77 5 
Miclobutanil 11 4,0 96 3 
Penconazol nd 4,0 107 7 
Picoxistrobina 9 4,0 85 6 
Piraclostrobina 15 4,0 80 9 
Pirimetanil nd 4,0 96 5 
Propamocarb 15 4,0 72 6 
Propiconazol 30 4,0 71 5 
Protioconazol-destio 9 4,0 90 7 
Quinoxifen nd 4,0 82 5 
Tebuconazol 43 4,0 73 5 
Tetraconazol 18 4,0 65 4 
Tiofanato-metilo 9 4,0 87 6 
Triciclazol 28 4,0 60 4 
Triticonazol nd 4,0 78 7 
Trifloxistrobina nd 4,0 96 5 
Triflumizol nd 4,0 110 6 
 
 




Tabla 4.1. Criterios de validación del método para la determinación de fármacos y 
micotoxinas: detección (%), límite de cuantificación (LDC),  recuperación (%) y desviación 
estándar relativa (DER) (continuación). 
Fármacos de uso 
humano Detección (%) LDC (µg kg
-1) Recuperación (%) DER (%) 
Azitromicina 30 0,8 86 4 
Irbesartán 40 0,8 87 4 
Olanzapina 1 4,0 24 20 
Bencilpenicilina nd 0,8 85 8 
Fluoxetina 40 0,8 78 6 
Ibuprofeno 23 2,0 79 8 
Telmisartán 73 0,8 90 2 
Venlafaxina 63 0,8 88 2 
Citalopram 27 0,8 96 3 
Micotoxinas Detección (%) LDC (µg kg-1) Recuperación (%) DER (%) 
Aflatoxina B1 nd 4,0 92 4 
Ocratoxina A nd 4,0 98 4 
Fumonisina B1 3 4,0 95 4 
Fumonisina B2 6 4,0 99 5 
Toxina HT-2 nd 4,0 94 4 
Toxina T-2 nd 4,0 90 2 
Zearalenona nd 4,0 92 5 








4.1.2. Presencia de los diferentes compuestos en las muestras 
de estudio 
 
 Como se puede observar en la Figura 4.1, se detectaron una mayor 
diversidad de compuestos en las muestras de lodo procedentes de las 
estaciones de depuración de aguas residuales (EDARs) de Pinedo (L2) y 
de la Pobla de Farnals (L4). La gran mayoría de los compuestos 
analizados se detectaron en concentraciones muy superiores a los límites 
de cuantificación (LDC) en los siete lodos de depuradora (Tabla 4.1), 
siendo los fungicidas boscalid y tebuconazol, el antibiótico azitromicina, el 
antihipertensivo telmisartán, el anitiinflamatorio ibuprofeno y la micotoxina 
deoxinivalenol, los que alcanzaron mayores concentraciones (2000-3700 
µg kg-1). En un segundo orden de magnitud se incluyó el hexaconazol, la 
azoxistrobina, el tetraconazol, el metconazol, el ciproconazol, el 
propiconazol, el irbesartán, el citalopram, la fluoxetina y la venlafaxina que 
llegaron hasta valores de entre 200 y 1000 µg kg-1. El antipsicótico 
olanzapina solo se detectó a muy bajas concentraciones, justo en el LDC. 
Los estudios relacionados con la presencia de fungicidas azólicos en el 
medio ambiente son escasos y todavía más limitados en muestras sólidas, 
posiblemente debido a que existen pocos métodos disponibles para su 
determinación en estas matrices (Huang y col., 2010). Nuestros resultados 
fueron similares a los obtenidos por García-Valcárcel y Tadeo (2011), 
Huang y col. (2012), Martín y col. (2012), Yan y col. (2014) y Yuan y col. 
(2015), los cuales encontraron azitromicina, ibuprofeno, fluoxetina, 
venlafaxina, citalopram, tebuconazol y hexaconazol en lodos de 
depuradora procedentes de EDARs de China, Estados Unidos y España. 
Los autores Verlicchi y Zambello (2015), también detectaron ibuprofeno 
(40-5000 µg kg-1), azitromicina (100-1000 µg kg-1) y fluoxetina (100-200 µg 
kg-1) en lodos primarios y secundarios. 
 





Figura 4.1. Concentración de los compuestos analizados en muestras de lodo 
procedentes de las depuradoras de Paterna (L1 y L6), Pinedo (L2), Sueca (L3), 
Pobla de Farnals (L4), Pobla de Carraixet (L5) y Quart de Poblet (L7). 










































 En cuanto a los residuos hortícolas, se puede apreciar como se 
encontraron un mayor número de compuestos en la planta del arroz (RH1 
y RH2) (Figura 4.2). El único que se detectó por encima de 1000 µg kg-1 
fue el tebuconazol, seguido del propiconazol y el triciclazol que alcanzaron 
valores de 232 y 87 µg kg-1, respectivamente. No se encontró ninguna 
micotoxina en este grupo de muestras.  
 En la Figura 4.3 se observan los compuestos detectados en 
muestras de compost elaboradas a partir de diferentes residuos. Como era 
de esperar, los compost que presentaron una mayor variedad de estos 
compuestos fueron los realizados con residuos de paja de arroz y lodo de 
depuradora (C9-C15). Entre los quince compost, destacó el grupo de los 
fungicidas, llegando a concentraciones muy por encima de los LDC (Tabla 
4.1) para el tebuconazol, el propiconazol, el boscalid y el triciclazol (1000-
17000 µg kg-1); en el segundo orden de magnitud, y alcanzando 
concentraciones por encima de 100 µg kg-1, se observaron los fungicidas 
azoxistrobina, dimoxistrobina, hexaconazol, metconazol, miclobutanil, 
tetraconazol y el antihipertensivo telmisartán; este último encontrado en 
una muestra de compost maduro elaborado a partir de paja de arroz y lodo 
procedente de la EDAR de Pinedo (C15). No se detectó ningún fungicida 
en el compost realizado con paja de trigo y subproductos animales no 
aptos para el consumo humano (C7 y C8). Hay que destacar que no 
existen muchos estudios relacionados con la detección de PPCPs y 
fungicidas de uso agrícola en compost. Vanni y col. (2004), encontraron 
fungicidas en muestras de compost comercial de residuos de corteza, de 
poda y lodos urbanos e industriales y se ha detectado ibuprofeno (50 y 
1000 µg kg-1), azitromicina (200 µg kg-1) y fluoxetina (2-60 µg kg-1) en lodo 
de depuradora compostado (Martín y col., 2015; Verlicchi y Zambello, 
2015).   
  





Figura 4.2. Concentración de los compuestos analizados en muestras de residuos 
hortícolas: paja de arroz (RH1 y RH2), residuo de lechuga (RH3, RH4 y RH5) y 
residuo de maíz (RH6, RH7 y RH8).  











































Figura 4.3. Concentración de los compuestos analizados en muestras de compost 
inmaduro (C1, C2 y C3) y maduro (C4, C5 y C6) de residuos hortícolas; compost 
maduro de residuos animales (C7 y C8); compost inmaduro (C9, C10 y C11) y 

































C9 C10 C11 C12 C13 C14 C15




La Figura 4.4 muestra los niveles de concentración de los 
compuestos detectados en las muestras de suelo analizadas. Estas 
procedían de campos de cultivo que son regados con aguas tratadas de 
las mismas EDARs que se muestraron para la obtención de los lodos. 
Comparando estos resultados con los de las muestras de lodos, residuos 
hortícolas y compost, es necesario resaltar que los niveles de 
concentración fueron diez veces menores en los sistemas edáficos. Al 
igual que en los casos anteriores, los fungicidas azólicos tebuconazol y 
triciclazol junto con el boscalid, fueron los compuestos detectados a 
mayores concentraciones (100-400 µg kg-1). En segundo lugar, destacan el 
propiconazol y la azoxistrobina. Respecto a los fármacos de uso humano y 
micotoxinas, los que se detectaron a concentraciones más elevadas (2-60 
µg kg-1) fueron el telmisartán, la fluoxetina, el deoxinivalenol, la venlafaxina, 
la azitromicina, el irbesartán y el citalopram. La presencia de estos 
compuestos en los suelos sugiere una persistencia importante, la cual 
varía en función del uso de dichos suelos; así, los fungicidas tebuconazol, 
triciclazol y propiconazol se detectaron en concentraciones importantes 
únicamente en los suelos dedicados al cultivo del arroz. Esto es lógico 
considerando que en los últimos años se han utilizado frecuentemente 
para combatir las infecciones causadas por el hongo del género 
Pedicularia.  
 Estos resultados están acorde con la literatura científica, ya que 
Smalling y col. (2013) encontraron que el boscalid fue uno de los 
fungicidas más frecuentemente detectados en suelos dedicados al cultivo 
de la patata en Estados Unidos y que se trataba de compuestos muy 
persistentes. Además, estudios recientes han demostrado como la 
azoxistrobina presenta periodos de semirreacción de hasta 462 días 
(Edwards y col., 2016) y que después de su aplicación en campos 
agrícolas, se lixivia durante largos periodos de tiempo (Jorgensen y col., 
2012). En cuanto al propiconazol, se ha demostrado que es estable en los 




suelos, presentando periodos de semirreacción de hasta un año en suelos 
arcillo-limosos (Kim y col., 2003). 
 
 
Figura 4.4. Concentración de los compuestos analizados en muestras de suelos: 
huerta de maíz (S1 y S4) y enmendada con compost de residuos hortícolas (S2, 
S3, S5 y S6) situada en Picanya; suelos de cultivo del arroz de Pinedo (S7), del 
canal de l’Albufera (S8) y de Sueca (S9); suelos dedicados al cultivo de cítricos en 
Guadassuar (S10) y suelos cultivados con hortalizas en la Pobla de Farnals (S11), 
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  En la Figura 4.5 se muestran los compuestos detectados en las 
muestras de agua. Solamente se encontraron cuatro medicamentos de uso 
humano (fluoxetina, venlafaxina, irbesartán y telmisartán) a bajas 
concentraciones llegando a valores de entre 0,8 y 12 µg L-1. Un aspecto 
interesante fue el hecho de que no se detectaron fungicidas agrícolas por 
encima del LDC, incluso ni en las muestras de agua que se utilizan para 
regar los suelos dedicados al cultivo del arroz. La campaña de muestreo se 
realizó en el mes de abril, es decir, siete meses después de que la 
campaña del cultivo de arroz finalizara y dos meses antes de que 
empezara. Por tanto, a lo largo de ese periodo los fungicidas podrían 
haberse adsorbido a la materia particulada del suelo o a los sedimentos tal 
y como indican Chen y Ying (2015). Resultados similares también fueron 
obtenidos por Battaglin y col. (2016), los cuales observaron que algunos 
fungicidas se detectaron en sedimentos y no en aguas. Por lo que respecta 
a la fluoxetina, la venlafaxina y el telmisartán, los autores Gurke y col. 
(2015b) y Schlusener y col. (2015) detectaron estos fármacos en los 
efluentes de EDARs alemanas. 
 Se ha observado como el residuo de la planta del arroz es portador 
de una gran diversidad de contaminantes, mientras que en el lodo de 
depuradora es donde se detectaron mayores concentraciones. Por tanto, 
es fundamental una buena gestión de estos residuos antes de su 
disposición final. Los compuestos que se detectaron a mayores 
concentraciones en las diferentes muestras ambientales fueron el fungicida 
de aplicación agrícola tebuconazol y el antihipertensivo telmisartán, lo cual 
es indicativo del carácter persistente de estos compuestos en el medio 
ambiente. De hecho, el tebuconazol presenta una afinidad alta por los 
tejidos grasos y el telmisartán es el compuesto menos soluble de todos los 
estudiados en este trabajo (2,8 x 10-6 mg L-1). Por otra parte, el hecho de 
que todos estos compuestos sean detectados en aguas tratadas, sugiere 
que los tratamientos empleados en las EDARs no son lo suficientemente 




efectivos para eliminarlos. Estos resultados también ponen de manifiesto 
que el suelo es el compartimento donde se pueden acumular los 
compuestos, mientras que el agua procedente de las EDARs o campos de 
cultivo actúan como medio de transferencia.   
 
 
Figura 4.5. Concentración de los compuestos analizados en muestras de aguas 
procedentes de los canales de riego de los arrozales de Pinedo (A1) y de 
l’Albufera (A2); del canal de riego de cítricos de Guadassuar (A4) y de la huerta de 
Pobla de Farnals (A5) y aguas tratadas procedentes de las EDARs de Sueca (A3), 
Carraixet (A6), Paterna (A7) y Quart de Poblet (A8). 





























4.1.3. Efecto del tratamiento de las depuradoras de aguas 
residuales sobre la concentración de fármacos 
 
 Tras observar la presencia de una gran diversidad de compuestos 
en diferentes muestras ambientales, principalmente en los lodos de 
depuradora e incluso en aguas tratadas, se planteó el estudio de su 
distribución dentro de las EDARs. Tal y como se describió en la Tabla 3.3, 
las cuatro EDARs de estudio se caracterizan por presentar un 
pretratamiento completo, seguido de un tratamiento primario fisicoquímico 
y con una posterior decantación y como tratamiento secundario, los fangos 
activados, siendo la única EDAR que no presenta tratamiento terciario ni 
de desinfección, la de Alcoi. En la Tabla 4.2 se muestra la concentración 
de los compuestos encontrados en las aguas de entrada y salida de cuatro 
EDARs, así como en la fracción sólida y en los lodos. Como se puede 
apreciar, se detectaron seis fármacos de uso humano en las aguas de 
entrada de las EDARs a concentraciones de hasta 1,0 µg L-1 para el 
irbesartán y la venlafaxina, de 1,3 µg L-1 para el citalopram, de 2,8 µg L-1 
para el telmisarán y la fluoxetina y de 7,5 µg L-1 para la azitromicina. 
Existen estudios recientes que han encontrado también estos fármacos en 
EDARs (Bayer y col., 2014; Wu y col., 2015; Yan y col., 2015). Por el 
contrario, los fungicidas agrícolas se situaron por debajo del LDC (0,10 µg 
L-1) o no fueron detectados, a excepción del tebuconazol que se detectó en 
aguas industriales de la EDAR de Paterna (0,28 µg L-1). Dentro del grupo 
de los fármacos de uso humano se observaron diferencias, detectándose 
mayores concentraciones en los influentes de la EDARs de Paterna y 
Alcoi. También se observó como en las aguas industriales había una 
menor concentración de fármacos en comparación con las aguas urbanas, 
lo cual tiene sentido considerando que el consumo de estas sustancias no 
está relacionado con las actividades industriales. 




Tabla 4.2      
Concentración de los compuestos en la fracción líquida (µg L-1) y sólida (µg 
kg-1 masa seca) de las aguas y lodos (µg kg-1 masa seca) procedentes de 
diferentes EDARs. 
Compuesto EDAR Influente Sólidos Efluente Lodo 
Azitromicina U-Paterna*  2,20 1009 <LDC 481 
 I-Paterna*  0,37 Nd <LDC 481 
 U-Paterna  2,43 17143 0,16 395 
 U-Quart Benager 0,40 551 0,12 582 
 U-Alcoi-1*  0,39  1168  0,42    - 
 U-Alcoi-2*  7,52 9203 0,56   - 
 U-Alcoi-3  5,17 539    - 923 
 U-Alcoi-4  0,55 1070 1,16    - 
 U-Pinedo I 1,58 574 0,62 588 
Irbesartán U-Paterna*  0,31 41,74 0,13 52,90 
 I-Paterna*  0,13 34,54 0,13 52,90 
 U-Paterna  0,63 454 1,14 20,30 
 U-Quart Benager <LDC 42,82 0,57 14,20 
 U-Alcoi-1 * 0,46 95,34 1,93    - 
 U-Alcoi-2*  0,46 617 0,83    - 
 U-Alcoi-3  0,95 84,20    - 23,30 
 U-Alcoi-4  0,35 2793 1,07    - 
 U-Pinedo I 0,45 546 0,43 108 
Telmisartán U-Paterna*  2,46 165 0,48 684 
 I-Paterna*  0,38 Nd 0,48 684 
 U-Paterna  2,49 2354 2,70 676 
 U-Quart Benager 1,76 232 2,74 1052 




Tabla 4.2. Concentración de los compuestos en la fracción líquida (µg L-1) y 
sólida (µg kg-1 masa seca) de las aguas y lodos (µg kg-1 masa seca) 
procedentes de diferentes EDARs (continuación). 
Compuesto EDAR Influente Sólidos Efluente Lodo 
 U-Alcoi-1* 0,96 365 2,33    - 
 U-Alcoi-2* 0,85 2573 2,27    - 
 U-Alcoi-3  0,26 131    - 529 
 U-Alcoi-4  0,56 6240 1,94    - 
 U-Pinedo I 1,31 2527 1,93 2734 
Fluoxetina U-Paterna*  0,36 251 <LDC 192 
 I-Paterna*  0,10 57,56 <LDC 192 
 U-Paterna  2,20 1485 <LDC 14,80 
 U-Quart Benager 0,27 317 <LDC 33,00 
 U-Alcoi-1*  <LDC 2,94 nd    - 
 U-Alcoi-2*  <LDC 183 nd    - 
 U-Alcoi-3  2,84 124     - 12,90 
 U-Alcoi-4  nd 301 nd    - 
 U-Pinedo I <LDC 120 <LDC 39,30 
Venlafaxina U-Paterna*  0,67 Nd 0,27 22,00 
 I-Paterna*  0,10 Nd 0,27 22,00 
 U-Paterna  0,99 10,70 0,31 18,90 
 U-Quart Benager 0,51 <LDC 0,27 39,10 
 U-Alcoi-1*  0,28 4,41 0,43    - 
 U-Alcoi-2*  0,25 23,73 0,30    - 
 U-Alcoi-3  0,57 8,20    - 24,50 
 U-Alcoi-4  nd 301 nd    - 
 U-Pinedo I <LDC 120 <LDC 39,30 




Tabla 4.2. Concentración de los compuestos en la fracción líquida (µg L-1) y 
sólida (µg kg-1 masa seca) de las aguas y lodos (µg kg-1 masa seca) 
procedentes de diferentes EDARs (continuación). 
Compuesto EDAR Influente Sólidos Efluente Lodo 
Citalopram U-Paterna*  1,30 58,08 <LDC 162 
 I-Paterna*  <LDC Nd <LDC 162 
 U-Paterna  0,34 105 0,15 53,20 
 U-Quart Benager 0,13 8,22 0,10 91,60 
 U-Alcoi-1*  0,10 22,87 0,11    - 
 U-Alcoi-2*  <LDC 130 <LDC    - 
 U-Alcoi-3  <LDC 40,55     - 101 
 U-Alcoi-4  <LDC 306 <LDC   - 
 U-Pinedo I 0,14 124 <LDC 106 
Ciproconazol U-Paterna*  nd Nd nd nd 
 I-Paterna*  nd Nd nd nd 
 U-Paterna  nd 1,71 nd nd 
 U-Quart Benager nd 2,58 nd nd 
 U-Alcoi-1*  nd 2,38 nd  - 
 U-Alcoi-2*  <LDC 30,70 nd  - 
 U-Alcoi-3  nd Nd  - nd 
 U-Alcoi-4  nd 55,81 nd   - 
 U-Pinedo I <LDC 20,73 nd nd 
Difenoconazol U-Paterna* nd Nd nd nd 
 I-Paterna* nd Nd nd nd 
 U-Paterna <LDC 12,46 <LDC 7,80 
 U-Quart Benager <LDC 5,31 nd 32,90 
 U-Alcoi-1*   <LDC 10,93 <LDC    - 




Tabla 4.2. Concentración de los compuestos en la fracción líquida (µg L-1) y 
sólida (µg kg-1 masa seca) de las aguas y lodos (µg kg-1 masa seca) 
procedentes de diferentes EDARs (continuación). 
Compuesto EDAR Influente Sólidos Efluente Lodo 
Difenoconazol U-Alcoi-2*   <LDC 93,45 <LDC    - 
 U-Alcoi-3  nd 3,67     - 3,20 
 U-Alcoi-4  <LDC 133 <LDC    - 
 U-Pinedo I <LDC 33,55 <LDC 7,00 
Propiconazol U-Paterna*  <LDC 10,78 <LDC 110 
 I-Paterna*  <LDC 7,02 <LDC 110 
 U-Paterna  <LDC 8,34 <LDC 23,10 
 U-Quart Benager <LDC 19,36 <LDC 48,90 
 U-Alcoi-1*  nd 9,51 nd    - 
 U-Alcoi-2*  nd 68,96 nd    - 
 U-Alcoi-3  nd 7,52     - 2,80 
 U-Alcoi-4  <LDC 45,66 nd    - 
 U-Pinedo I <LDC 46,02 <LDC 115 
Tebuconazol U-Paterna*  <LDC 16,73 <LDC 39,80 
 I-Paterna*  0,28 12,69 <LDC 39,80 
 U-Paterna  <LDC 21,38 <LDC 96,80 
 U-Quart Benager <LDC 16,53 0,10 93,70 
 U-Alcoi-1*  <LDC 9,24 nd    - 
 U-Alcoi-2*  nd 115 nd    - 
 U-Alcoi-3  <LDC 6,41     - 3,80 
 U-Alcoi-4  nd 155 <LDC     - 
 U-Pinedo I <LDC 78,69 <LDC 18,60 
      




Tabla 4.2. Concentración de los compuestos en la fracción líquida (µg L-1) y 
sólida (µg kg-1 masa seca) de las aguas y lodos (µg kg-1 masa seca) 
procedentes de diferentes EDARs (continuación). 
Compuesto EDAR Influente Sólidos Efluente Lodo 
Triciclazol U-Paterna*  nd Nd nd nd 
 I-Paterna*  nd Nd nd nd 
 U-Paterna  <LDC <LDC nd nd 
 U-Quart Benager <LDC Nd <LDC nd 
 U-Alcoi-1*  nd Nd nd  - 
 U-Alcoi-2*  <LDC 2,25 nd  - 
 U-Alcoi-3  nd Nd  -  - 
 U-Alcoi-4  nd 4,63 nd  - 
 U-Pinedo I nd <LDC nd nd 
Triticonazol U-Paterna*  nd Nd nd nd 
 I-Paterna*  nd Nd nd nd 
 U-Paterna  nd <LDC nd 1,90 
 U-Quart Benager <LDC 5,01 nd 1,80 
 U-Alcoi-1*  <LDC 4,97 <LDC   - 
 U-Alcoi-2*  nd 29,39 nd   - 
 U-Alcoi-3  nd Nd    - 1,40 
 U-Alcoi-4  nd 8,37 <LDC    - 
 U-Pinedo I <LDC Nd <LDC 2,00 
Todas las EDARs se muestrearon en inverno, a excepción de las marcadas 
con asterisco (verano). Se realizaron cuatro muestreos en la EDAR de Alcoi. 
U: urbana; I: industrial; nd: no detectado; LDC: límite de cuantificación 
 
 




Por otra parte, al igual que en los trabajos de Matongo y col. (2015) 
y Yang y col. (2016), se observó como en la fracción sólida y en los lodos 
fue donde se concentró la mayor cantidad de los compuestos. De hecho, 
tal y como ocurrió anteriormente con las muestras ambientales (Figura 
4.5), no se detectaron fungicidas en las aguas de entrada pero sí en las 
fracciones sólidas y en mayor medida en la EDAR de Alcoi.  
 Un aspecto interesante es que en numerosas ocasiones se 
detectaron mayores concentraciones en los efluentes que en los influentes, 
principalmente en el caso del irbesartán, el telmisartán y la venlafaxina. 
Recientemente también se han encontrado estos dos antihipertensivos en 
efluentes de EDARs (Gurke y col., 2015b). Además, la literatura científica 
indica que las EDARs presentan menores eficiencias en la eliminación de 
estos tres fármacos en comparación con otros como por ejemplo, el 
ibuprofeno (Boix y col., 2016). Las eficiencias en la eliminación de PPCPs 
en las EDARs varían en función de las propiedades químicas del 
compuesto, así como de las condiciones de operación, la tecnología 
utilizada y la composición de las comunidades microbianas de los lodos 
activados (Sun y col., 2016). Por una parte, estos resultados ponen de 
manifiesto la elevada persistencia de estos compuestos; por otra, tal y 
como se ha comentado anteriormente en el apartado 4.1.2, parece ser que 
las EDAR no eliminan de forma eficiente los medicamentos, tal y como 
indican numerosos estudios y más recientemente Papageorgiou y col. 
(2016) y Eslami y col. (2015). Así, el tiempo de retención de los biosólidos 
en las EDARs es relativamente elevado, variando de unos pocos días 
hasta 30 días, debido a su continua recirculación y reciclaje de un reactor a 
otro. Sin embargo, este tiempo puede llegar a ser incluso más corto que 
los periodos de semirreacción de algunos PPCPs.  
Por lo tanto, al igual que en el apartado anterior, los resultados 
obtenidos muestran como los lodos son una fuente importante de 
dispersión de contaminantes. Además, de los compuestos que han sido 




detectados, el telmisartán se encuentra entre los fármacos más 
persistentes. Todos estos resultados muestran la necesidad de mejorar las 
técnicas de tratamiento de las aguas residuales, así como controlar y 
buscar alternativas para la disposición final de los lodos generados. Por lo 
tanto, en este trabajo se propone la evaluación del compostaje de paja de 
arroz y lodo de depuradora como una solución efectiva y económica para 
el tratamiento de estos residuos así como la posible eliminación y/o 
reducción de los fármacos estudiados.  
 
4.2. Caracterización de la paja de arroz y de los lodos de 
depuradora para su compostaje 
 
 Previamente al inicio de los ensayos de compostaje para el estudio 
de su efecto en la eliminación de los fármacos, era necesario realizar un 
estudio de las características más importantes de los residuos de partida, 
con el fin de asegurarse que el proceso se desarrollara adecuadamente. 
En la Tabla 4.3 se muestran los resultados de los análisis fisicoquímicos de 
la paja del arroz y los lodos de depuradora a partir de los cuales se han 
realizado los ensayos de compostaje durante el periodo experimental de 
este trabajo. Las características fisicoquímicas de los lodos fueron 
similares, a excepción de la conductividad eléctrica, el nitrógeno total y la 
concentración de macroelementos y microelementos, los cuales fueron 
muy variables. En general, los lodos presentaron una elevada humedad y 
nitrógeno total, en comparación con la paja de arroz. Sin embargo, esta 
última se caracterizó por mostrar mayores valores de materia orgánica, 
carbono total, carbono orgánico oxidable y relación C/N. La baja relación 
C/N del residuo del lodo es indicativo de que se trata de una fuente 
importante de nitrógeno para los microorganismos aerobios responsables 
del proceso de compostaje.  




En cuanto a los macroelementos, hubo una mayor variación en el 
Ca y Na, siendo el LD3 el que presentó concentraciones más elevadas, 
81207 mg kg-1 y 7792 mg kg-1, respectivamente. Dentro del grupo de los 
microelementos, se observaron mayores variaciones en el Fe, Ni, Co, Cr y 
Pb siendo el LD3 el que presentó una mayor concentración de Fe (30440 
mg kg-1), Ni (132 mg kg-1) y Pb (774 mg kg-1); el LD6 de Co (11 mg kg-1) y 
el LD7 de Cr (1731 mg kg-1). Destacar que, según el Real Decreto 
1310/1990, los metales pesados de todos los lodos se encontraron dentro 
de los límites máximos permitidos para que puedan ser utilizados con fines 
agrícolas. 
No obstante, para que el lodo de depuradora pueda ser 
compostado, es necesaria la adición de un segundo material que actúe 
como agente estructurante que debe presentar características 
complementarias, como es el caso de la paja de arroz, el cual proporciona 
la fuente de carbono para los microorganismos. Todo ello sugiere que las 
características de ambos residuos son compatibles para llevar a cabo el 
compostaje, tal y como indicaron previamente Iranzo y col. (2004), Roca-
Pérez y col. (2005), López y Boluda (2008) y Roca-Pérez y col. (2009). 
 
































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































4.3. Análisis del efecto del compostaje sobre los fármacos de 
estudio 
 
Se realizó un primer ensayo con la finalidad de investigar el efecto 
del proceso de compostaje con paja de arroz y lodo de depuradora sobre 
la concentración de los fármacos que se encontraban inicialmente en los 
residuos a compostar.   
El proceso de compostaje con los residuos de paja de arroz y lodo 
de depuradora a escala de laboratorio en los vasos Dewar funcionó 
correctamente. Nuestros resultados están de acuerdo con los obtenidos 
por Iranzo y col. (2004), Roca-Pérez y col. (2005) y Roca-Pérez y col. 
(2009). Así, la humedad de la mezcla se mantuvo entre el 60% y 65% 
durante el proceso de compostaje y en el periodo final por encima de 45%. 
Según Iranzo y col. (2004), esta humedad es óptima para el crecimiento de 
los microorganismos y para asegurar una buena transferencia de oxígeno 
en el interior de la mezcla.  
A lo largo del proceso de compostaje la mezcla inicial sufrió 
cambios en su aspecto (Figura 4.6). De esta manera, a tiempo cero se 
puede apreciar la heterogeneidad de ambos residuos, mientras que al final 
del experimento, el compost adquirió esponjosidad, un color oscuro y un 
aspecto más homogéneo. Además, en la Figura 4.6 se puede observar la 
presencia de micelios fúngicos que muestran la elevada actividad biológica 
de la mezcla a los 7 días de compostaje.  





   
Figura 4.6. Cambios observados en la mezcla con paja de arroz y lodo de 
depuradora a lo largo del proceso de compostaje: mezcla inicial (a), transcurridos 
7 días (b) y compost al final del experimento, 50 días (c). 
 
En la Figura 4.7 se muestra el perfil de las temperaturas a lo largo 
del proceso de compostaje. Los cambios bruscos de temperatura 
corresponden a los sucesivos volteos que se realizaron (marcados con una 
flecha). La fase termófila empezó antes de las 24 h, alcanzándose una 
temperatura máxima de 72 ºC y la fase bio-oxidativa tuvo una duración de 
unos 25 días. Durante el proceso, la temperatura se mantuvo por encima 
de 55 ºC durante más de 3 días, lo cual es indicativo de que la mezcla 
(a) 
(b) (c) 




cumplió los requisitos para asegurar la higienización del producto final 




Figura 4.7. Perfil de temperaturas durante el proceso de compostaje. Se muestra 
la temperatura ambiente (Amb), la máxima (Max), media y la mínima (Min) de la 
sonda superior (Sup) e inferior (Inf) de los vasos Dewar. Las temperaturas 
mostradas son las medias de las medidas realizadas y el error estándar (no 
mostrado para simplificar la figura) fue de ±0,5 ºC. Las flechas indican los volteos 
realizados durante el experimento. 
 
Los resultados de los análisis fisicoquímicos siguieron el 
comportamiento típico que se puede observar durante un proceso de 
compostaje (Figura 4.8). Así, el pH, la conductividad eléctrica y el nitrógeno 
total experimentaron un aumento, mientras que la materia orgánica total, el 
carbono orgánico oxidable y la relación C/N disminuyeron. 
El pH de la mezcla inicial se situó dentro del intervalo que se 
recomienda para favorecer la actividad microbiana durante el compostaje 


































alcalinos, lo cual se atribuye al consumo de protones durante la 
descomposición de ácidos grasos volátiles, a la generación de CO2 y a la 
mineralización del nitrógeno orgánico (Oviedo-Ocaña y col., 2015). La 
conductividad eléctrica se incrementó al final del experimento debido a la 
concentración de sales que tiene lugar como resultado de la 
descomposición de la materia orgánica y a la pérdida de masa, hecho que 






Figura 4.8. Cambios en los parámetros fisicoquímicos observados durante el 
proceso de compostaje: pH, CE (conductividad eléctrica), MOT (materia orgánica 
total), CorgO (carbono orgánico oxidable), relación C/N y Nt (nitrógeno total). Las 





























































































El contenido en materia orgánica y carbono orgánico oxidable 
disminuyó principalmente en la fase más activa del compostaje (0-20 días), 
periodo en el cual las temperaturas eran más elevadas (Figura 4.7). Estos 
hechos indican que tuvo lugar la degradación de la materia orgánica como 
consecuencia de la actividad de los microorganismos.  
El contenido en nitrógeno total aumentó a lo largo del proceso de 
compostaje, debido a la concentración del nitrógeno por la pérdida de 
masa (Kulikowska y Gusiatin, 2015) y como consecuencia, la relación C/N 
disminuyó hasta un valor por debajo de 15, lo cual según Zahra El 
Ouaqoudi y col. (2015) es indicativo de la estabilidad de los residuos 
tratados. 
El seguimiento de las características biológicas durante el proceso 
de compostaje no ha sido tan estudiado como los parámetros 
fisicoquímicos. La medida del consumo de oxígeno y de las actividades 
enzimáticas son los indicadores más frecuentemente utilizados para 
estudiar la actividad de los microorganismos (Tiquia, 2002; Scoton y col., 
2016), mientras que el carbono soluble proporciona una medida indirecta 
de la actividad biológica, ya que está relacionado con la degradación de la 
materia orgánica durante el compostaje (Gigliotti y col., 2012). 
Como se puede observar en la Figura 4.9, inicialmente el consumo 
de oxígeno era de 28 mg O2 g-1 masa seca, mientras que al final del 
proceso este parámetro disminuyó hasta un valor de 8 mg O2 g-1 masa 
seca, lo cual es indicativo de la madurez del compost (Sánchez Arias y 
col., 2012). 
Las deshidrogenasas son enzimas que pertenecen al grupo de las 
oxidoreductasas que catalizan la oxidación de las sustancias orgánicas 
(Piotrowska-Cyplik y col., 2013). Se observó un descenso de la actividad 
deshidrogenasa entre los 4 y 7 días y los 14 y 21 días de compostaje, lo 
cual podría estar relacionado con la destrucción de las enzimas por efecto 
de las elevadas temperaturas que se alcanzaron durante estos periodos. 




Este parámetro mostró su valor máximo a los 30 días, cuando las 
temperaturas ya eran próximas a las del ambiente, momento a partir del 
cual empezó a disminuir probablemente a causa del agotamiento del 
sustrato que necesitan los microorganismos y provocando una disminución 







Figura 4.9. Cambios en los parámetros biológicos observados durante el proceso 
de compostaje: consumo de oxígeno (mg O2 g-1 masa seca a las 72 h), Cs 
(carbono soluble) y ADH (actividad deshidrogenasa). Las barras de error 






















































Se puede apreciar como el carbono soluble fue decreciendo 
progresivamente hasta el final del experimento (Figura 4.9), lo cual está 
relacionado tanto con la mineralización de la materia orgánica como con la 
repolimerización de más sustancias orgánicas complejas (Chowdhury y 
col., 2013). 
En la Figura 4.10 se muestra la evolución de la concentración de 
los compuestos encontrados en la mezcla de paja de arroz y lodo de 
depuradora durante su compostaje. Inicialmente se detectaron 
azitromicina, ibuprofeno, irbesartán, telmisartán, fluoxetina, venlafaxina, 
citalopram, y dentro del grupo de los fungicidas de uso agrícola, solamente 
se encontraron propiconazol, triciclazol, triticonazol tebuconazol y 
difenoconazol. Todos estos compuestos se detectaron en concentraciones 
superiores a los límites de cuantificación (Tabla 4.1), a excepción del 
triticonazol, que se detectó a nivel de trazas (0,1 µg kg-1). En el caso del 
ibuprofeno, se detectaron trazas al principio del proceso y al final no se 
detectó.  
Como se puede observar, la azitromicina, el irbesartán, la 
fluoxetina, el citalopram y el difenoconazol fueron más susceptibles a la 
degradación que el resto de compuestos. Así, a los 14 días del 
experimento, la fluoxetina se redujo un 88%, la azitromicina un 47%, el 
irbesartán y el difenoconazol un 33% y citalopram un 11%. La disminución 
de la concentración de los fármacos siguió una cinética de primer orden en 
todos los casos, obteniendo periodos de semirreacción de 4,5 días en la 
fluoxetina; 17,8 días en la azitromicina, 15,4 días en el irbesartán y 49,5 
días en el difenoconazol y citalopram. No existen experiencias sobre la 
degradación de estos compuestos en concentraciones reales y con el 
compostaje de este tipo de residuos. Numerosos autores han demostrado 
que el compostaje con otros residuos de diferente origen pueden reducir la 
concentración de antibióticos (Zhang y col., 2015b). Los autores Martin y 
col. (2015) y Vasskog y col. (2009) mostraron como algunos 




antihipertensivos, la fluoxetina y el citalopram podían degradarse mediante 
el compostaje de lodo de depuradora con corteza de abeto y residuos de 
jardín. En cuanto a los fungicidas azólicos, su persistencia es muy 
conocida en la literatura científica, debido a que han sido encontrados en 
diferentes compartimentos ambientales (Peng y col., 2012; Chen y col., 
2013).  
 
   
Figura 4.10. Evolución de la concentración de los compuestos detectados en la 
mezcla de paja de arroz y lodo de depuradora durante el proceso de compostaje: 
A (azitromicina), B (telmisartán), C (irbesartán), D (fluoxetina), E (citalopram), F 
(venlafaxina), G (propiconazol), H (triciclazol), I (tebuconazol) y J (difenoconazol). 
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Estos resultados están acorde con los obtenidos en los apartados 
anteriores de este trabajo. Así, el telmisartán y el tebuconazol que fueron 
detectados en la mayoría de muestras ambientales, se mostraron 
resistentes a la degradación. Sin embargo, se ha demostrado por primera 
vez que el compostaje con paja de arroz y lodo de depuradora es una 
técnica efectiva para la reducción de la concentración de azitromicina, 
irbesartán, fluoxetina, citalopram y difenoconazol que se encuentran 
inicialmente en la mezcla a compostar. 
 
4.4. Influencia de la relación C/N sobre la eliminación de los 
fármacos durante el compostaje 
 
La relación C/N es uno de los aspectos frecuentemente 
investigados por representar el balance nutricional durante el proceso de 
compostaje, ya que la proporción de los residuos influye en el desarrollo 
del proceso, así como en las propiedades del compost final (Ince y col., 
2015; Mdkhudzari y col., 2016; Sevik y col., 2016). Es por ello que, tras 
observar que el compostaje era capaz de degradar algunos de los 
compuestos, se propuso estudiar cómo podrían influir diferentes relaciones 
C/N en la evolución y eliminación de estos contaminantes añadidos a 
concentraciones elevadas en las mezclas iniciales. Los ensayos se 
llevaron a cabo mediante la elaboración de cinco mezclas con paja de 
arroz y lodos de depuradora con relaciones C/N de 37 (M1), 29 (M2), 24 
(M3), 20 (M4) y 17 (M5). A partir de esta fase del trabajo, los experimentos 
se centraron solamente en la adición de compuestos del grupo de los 
fármacos de uso humano, por tratarse de contaminantes emergentes que 
necesitan ser investigados.  
En las Figuras 4.11 y 4.12 se muestran los perfiles de temperatura 
de las mezclas a lo largo del proceso de compostaje. La elevada 




concentración de fármacos no afectó negativamente al proceso de 
compostaje de las mezclas. No obstante, se observaron diferencias entre 
ellas, de manera que las mezclas que se mostraron más activas fueron la 
que tenían una relación C/N de 20 y 24 (M4 y M3, respectivamente) 
(Figura 4.12). Así, la fase termófila empezó a las 24 h en M3 y M5 e 
incluso antes para el caso de M4. Por el contrario, M1 tardó más en 
alcanzar esta fase (Figura 4.11), lo cual podría ser debido a una mayor 
pérdida de calor como consecuencia del alto contenido en paja que 
favorecería la entrada de aire, tal y como describieron Roca-Pérez y col. 
(2009). Las temperaturas más elevadas se consiguieron en M3 y M4 (71 
ºC), mientras que en el resto de mezclas las temperaturas máximas fueron 
de entre 63 ºC y 66 ºC. Además, la fase bio-oxidativa fue de mayor 
duración en la mezcla M3 (16 días).  
Como se puede observar en la Figura 4.11, el consumo de oxígeno 
fue variable al inicio del proceso de compostaje, mientras que los valores 
se situaron entre 9 y 10 mg O2 g-1 masa seca al final del proceso.  
Excepto para el pH, que sufrió un descenso en el caso de M5, en 
general el comportamiento de los parámetros fisicoquímicos siguió la 
evolución normal dentro de un proceso de compostaje llevado a cabo 
adecuadamente y su variación estuvo acorde con las características 
iniciales de cada mezcla (Figuras 4.13, 4.14 y 4.15). Algunos autores 
(Getahun y col., 2012) también observaron una continua disminución del 
pH durante el proceso de compostaje. La variabilidad observada en la 
relación C/N al final de los experimentos es lógica, y posiblemente fue 
debido a la gran diferencia en este parámetro entre las cinco mezclas. 
  








Figura 4.11. Consumo de oxígeno al inicio y final del proceso de compostaje de 
las mezclas M1, M2, M3, M4 y M5 (a) y perfil de temperaturas de M1 (b) y M2 (c). 
Se muestra la temperatura ambiente (Amb), la máxima (Max), media y la mínima 
(Min) de las sondas de los vasos Dewar. Las temperaturas mostradas son las 
medias de las medidas realizadas y el error estándar (no mostrado para simplificar 



























































































Figura 4.12. Perfil de temperaturas de las mezclas M3 (a), M4 (b) y M5 (c). Se 
muestra la temperatura ambiente (Amb), la máxima (Max), media y la mínima 
(Min) de la sonda superior (Sup) e inferior (Inf) de los vasos Dewar. Las 
temperaturas mostradas son las medias de las medidas realizadas y el error 
estándar (no mostrado para simplificar la figura) fue de ±0,5 ºC. Las flechas 

















































































                      
 
Figura 4.13. Cambios en los parámetros fisicoquímicos observados durante el 
proceso de compostaje de las mezclas M1, M2, M3, M4 y M5: pH, CE 
(conductividad eléctrica) y MOT (materia orgánica total). Las barras de error 











































   
Figura 4.14. Cambios en los parámetros fisicoquímicos observados durante el 
proceso de compostaje de las mezclas M1, M2, M3, M4 y M5: Nt (nitrógeno total), 
CorgO (carbono orgánico oxidable) y relación C/N. Las barras de error representan 
















































Figura 4.15. Seguimiento de las sustancias húmicas durante el proceso de 
compostaje de las mezclas M1, M2, M3, M4 y M5: IH (índice de humificación) y 
AH/AF (relación ácidos húmicos/ácidos fúlvicos). Las barras de error representan 
la desviación estándar de las medias (n = 3). 
 
El incremento de la estabilidad de la materia orgánica durante el 
compostaje refleja el correcto progreso del proceso y se ha usado 
frecuentemente para definir la madurez del compost final (Benlboukht y 
col., 2016). Así, el índice de humificación y la relación ácidos 
húmicos/ácidos fúlvicos se incrementaron a lo largo de los experimentos 
debido a que durante el proceso de compostaje y después de la fase bio-
oxidativa, se forman estructuras húmicas poliméricas complejas como 
consecuencia de las reacciones de polimerización y condensación que 



































importante destacar que en general, la cantidad de sustancias húmicas fue 
mayor en M3 y M4 al final del proceso del compostaje (Figura 4.15). 
La evolución de la concentración de los medicamentos a lo largo 
del proceso de compostaje de las cinco mezclas se muestra en las Figuras 
4.16 y 4.17. Las distintas proporciones de residuos de las mezclas 
influyeron en la degradación de los fármacos. Así, la azitromicina, la 
olanzapina, el ibuprofeno, el irbesartán y la bencilpenicilina se degradaron 
en todas aquellas mezclas que se añadieron inicialmente. Sin embargo, 
destacar que la concentración de telmisartán solamente se redujo en M5 y 
la correspondiente a la fluoxetina, la venlafaxina y el citalopram en M2. En 
el caso de la bencilpenicilina, esta mostró la degradación más rápida, 
reduciéndose un 99% a los dos días de compostaje. Esto podría estar 
relacionado con el hecho de que se trata de un fármaco con un valor de  
Kow (coeficiente de reparto octanol-agua) bajo y una alta solubilidad (Tabla 
3.1). En todos los casos en que hubo degradación, esta siguió una cinética 
de degradación de primer orden, a excepción de la bencilpenicilina (Tabla 
4.4). En general, se obtuvieron buenos ajustes, exceptuando en M1 y M2 
para la azitromicina (0,7063 y 0,6509) y la fluoxetina (0,7137). Las mezclas 
M3 y M5 mostraron un menor periodo de semirreacción para el caso de la 
azitromicina (9,1 y 6,5 días), con un mejor ajuste en M3 (R2 = 0,9149). Las 
mezclas M1 y M2 en el caso de la olanzapina (2,0 y 2,5 días) con un ajuste 
muy bueno en M2 (0,9928), en el caso del ibuprofeno (4,3 y 3,9 días) y el 
irbesartán (9,0 y 10,5 días). Por el contrario, la venlafaxina fue el fármaco 
que presentó una degradación más lenta, con un periodo de semirreacción 
de 99,0 días.  
  




    
 
      
Figura 4.16. Evolución de la concentración de los fármacos durante el proceso de 
compostaje de M1, M2, M3, M4 y M5: azitromicina (a), olanzapina (b), ibuprofeno 
(c), irbesartán (d) y bencilpenicilina (e). Las barras de error representan la 















































































     
Figura 4.17. Evolución de la concentración de los fármacos durante el proceso de 
compostaje de M1, M2, M3, M4 y M5: telmisartán (a), fluoxetina (b), venlafaxina (c) 
y citalopram (d). Las barras de error representan la desviación estándar de las 


















































































Tabla 4.4   
Variables correspondientes a las ecuaciones de las cinéticas de 
degradación de primer orden para los fármacos durante el 
compostaje de M1, M2, M3, M4 y M5. 
Fármaco Mezcla Variables  
C0 k R2 t1/2 (días) 
Azitromicina M1 1540,6 -0,026 0,7063 26,7 
 M2 1571,2 -0,038 0,6509 18,2 
 M3 875,3 -0,076 0,9149 9,1 
 M5 1651,1 -0,106 0,8412 6,5 
Olanzapina M1 2295,5 -0,339 0,9044 2,0 
 M2 1266,4 -0,273 0,9928 2,5 
 M5 35,8 -0,153 0,8616 4,5 
Ibuprofeno M1 1264,5 -0,162 0,9799 4,3 
 M2 1600,4 -0,178 0,9708 3,9 
 M4 1727,2 -0,075 0,8955 9,2 
 M5 815,2 -0,027 0,8758 25,7 
Irbesartán M1 1707,4 -0,077 0,9117 9,0 
 M2 1388,4 -0,066 0,9182 10,5 
 M4 951,2 -0,025 0,8868 27,7 
 M5 1091,0 -0,029 0,8663 23,9 
Telmisartán M5 748,5 -0,035 0,8667 19,8 
Fluoxetina M2 1381,5 -0,020 0,7137 34,7 
Venlafaxina M2 1148,8 -0,007 0,8807 99,0 




Este es el primer estudio realizado sobre la influencia de la relación 
C/N en la atenuación de fármacos durante el proceso de compostaje de 
paja de arroz y lodo de depuradora. Estos resultados, junto con los perfiles 
de temperatura y los parámetros fisicoquímicos, son indicativos de que el 
proceso de compostaje con paja de arroz y lodo de depuradora con una 
relación C/N situada entre 20 y 29 se muestra más activo y eficaz para la 
eliminación de fármacos a concentraciones elevadas.   




4.5. Efecto del compostaje sobre la degradación de fármacos 
adicionados en ensayos independientes 
 
En este apartado se muestran los resultados del estudio sobre la 
evolución de la concentración de los fármacos durante el proceso de 
compostaje con una relación C/N dentro del intervalo de 20-29, siendo el 
más óptimo para la reducción de la mayoría de los contaminantes, tal y 
como se mostró en el apartado anterior. Los fármacos fueron añadidos 
artificialmente por separado en cuatro experimentos (azitromicina; 
ibuprofeno; irbesartán y telmisartán; fluoxetina, venlafaxina y citalopram), 
preparando además, dos controles sin adicionar los fármacos. Debido a su 
rápida degradación, la olanzapina y bencilpenicilina (Figura 4.16) no se 
analizaron a partir de esta fase del trabajo.  
 Los perfiles de temperatura de las mezclas que fueron 
contaminadas con los fármacos se muestran en la Figura 18. El ensayo de 
compostaje con la adición de ibuprofeno no tuvo un funcionamiento 
correcto debido a que no se alcanzaron temperaturas superiores a 55 ºC 
durante más de tres días, es por ello que no se muestran los resultados. 
No se observaron diferencias entre las mezclas con la presencia de los 
fármacos y las mezclas control sin adicionar los compuestos (datos no 
mostrados). Así, en todas las mezclas se alcanzó la fase termófila en 
menos de 24h, a excepción del ensayo con azitromicina, que se alcanzó 
transcurridas 48 h. Este retraso pudo deberse a un efecto del antibiótico 
sobre la población bacteriana debido a la elevada concentración inicial. 
Estas diferencias también fueron observadas por Zhang y col. (2015b) y 
Selvam y col. (2012). En todos los casos se alcanzaron temperaturas 
máximas de entre 66 ºC y 72 ºC y la fase termófila tuvo un duración de 
aproximadamente 27 días.  








Figura 4.18. Perfil de temperaturas de las mezclas con azitromicina (a), con 
antihipertensivos (b) y con antidepresivos (c). Se muestra la temperatura ambiente 
(Amb), la máxima (Max), media y la mínima (Min) de la sonda superior (Sup) e 
inferior (Inf) de los vasos Dewar. Las temperaturas mostradas son las medias de 
las medidas realizadas y el error estándar (no mostrado para simplificar la figura) 





























































Los parámetros fisicoquímicos y biológicos nos indicaron que el 
proceso de compostaje de todas las mezclas se desarrolló de forma 
normal, sin observarse de nuevo, un efecto de la elevada concentración de 
los fármacos sobre el funcionamiento del proceso (Figura 4.19).  
En la Figura 4.20 se muestra evolución de la concentración de la 
azitromicina y el irbesartán. Ambos fármacos se degradaron a lo largo del 
proceso de compostaje, mientras que la fluoxetina, el citalopram, el 
telmisartán y la venlafaxina fueron más persistentes (datos no mostrados). 
Así, la azitromicina se degradó prácticamente en su totalidad a los 23 días, 
en concreto un 98%. De hecho, en las primeras 48 h ya se había reducido 
casi la mitad de la concentración del fármaco (47%) y a los 21 días, el 
irbesartán se redujo un 96%. En ambos casos la disminución de la 
concentración de los fármacos siguió una cinética de degradación de 
primer orden, la cual mostró un periodo de semirreacción de 3,8 días para 
la azitromicina y 7,6 días en el irbesartán. La concentración de la fluoxetina 
y el citalopram se redujo ligeramente, mostrando una tasa de degradación 
muy lenta, de 43,3 días y 115,5 días, respectivamente y la venlafaxina y el 
telmisartán fueron totalmente resistentes a la degradación (datos no 
mostrados). Estos resultados están acorde a los obtenidos en apartados 
anteriores, en los cuales se demostró la persistencia de estos fármacos. 
Tras observar la eliminación satisfactoria de la azitromina y el irbesartán, 
se decidió adicionar por segunda vez estos fármacos a concentraciones 
elevadas a los 23 días y a los 36 días (Figura 4.20), con la finalidad de 
investigar su posible eliminación en la última fase del compostaje. Así, se 
observó como la azitromicina también se degradó, mientras que no ocurrió 
lo mismo con el irbesartán. Al final de los ensayos, la azitromicina se 
redujo un 67% mostrando un periodo de semirreacción de 9,4 días. 




                               
         
   
  
Figura 4.19. Cambios en los parámetros fisicoquímicos y biológicos observados 
durante el proceso de compostaje de una mezcla control (C) y de una mezcla con 
presencia de fármacos (M): pH, CE (conductividad eléctrica), MOT (materia 
orgánica total), CorgO (carbono orgánico oxidable), relación C/N, Nt (nitrógeno total), 
IH (índice de humificación), AH/AF (relación ácidos húmicos/ácidos fúlvicos), Cs 
(carbono soluble), ADH (actividad deshidrogenasa) y consumo de oxígeno (mg O2 
g-1 masa seca). Las barras de error representan la desviación estándar de las 
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Figura 4.20. Evolución de la concentración de la azitromicina (a) y del irbesartán 
(b) durante el proceso de compostaje en dos ensayos independientes. Los 
fármacos se añadieron a los 0 días y a los 23 días se volvió a adicionar 
azitromicina y a los 36 días, irbesartán. Se muestran las ecuaciones de las 
cinéticas de degradación de primer orden en las primeras etapas del compostaje 
(izquierda) y durante la fase de maduración (derecha), así como el porcentaje de 
reducción (R) y el periodo de semirreacción (t1/2) en días (d). Las barras de error 
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Aunque no se trate del mismo tipo de quimioterápicos, los 
resultados que se obtuvieron fueron semejantes a los descritos por Liu y 
col. (2015a) y Ho y col. (2013), los cuales estudiaron la degradación de las 
sulfonamidas y nueve antibióticos de uso veterinario diferentes en 
estiércol, obteniendo periodos de semireacción entre 1,3 y 3,8 días. 
Mediante el compostaje de paja de arroz y estiércol, Chai y col. (2016) 
obtuvieron periodos de semirreacción de 2,4 a 5,5 días para tres 
tetraciclinas. Los autores Selvam y col. (2013) llevaron a cabo el 
compostaje de estiércol de cerdo y serrín contaminados con tetraciclina en 
condiciones termófilas manteniendo la temperatura a 55 ºC durante seis 
semanas. Transcurridos 42 días del experimento, continuaron detectando 
el fármaco en el compost, sugiriendo que los microorganismos mesófilos 
estaban involucrados en su degradación. Otros autores han demostrado 
que el compostaje llevado a cabo de forma correcta (a altas temperaturas y 
buena aireación), así como la incorporación de una fuente de materia 
orgánica como por ejemplo el serrín, facilita el aumento de la temperatura y 
proporciona sitios de unión adicionales obteniendo como resultado una 
reducción de la concentración de los antibióticos a lo largo del proceso de 
compostaje (Kim y col., 2012; Selvam y col., 2012; Zhang y col., 2015c).  
En cuanto a los antihipertensivos, no existen estudios sobre el 
compostaje con este tipo de fármacos. Las diferencias observadas en la 
degradación entre el irbesartán y el telmisartán podrían deberse a su 
estructura química. De hecho, la molécula de irbesartán se caracteriza por 
presentar un grupo amida funcional que es fácilmente hidrolizable, 
mientras que el telmisartán tiene una masa molecular y un Kow más 
elevados, mayor número de anillos aromáticos y mucha menos solubilidad 
(Tabla 3.1), lo cual le confiere mayor estabilidad haciéndolo difícil de atacar 
fisicoquímica y biológicamente. Asimismo, algunos autores como Yan y 
col. (2014), indican que algunos antihipertensivos, como es el caso del 
metoprolol, son persistentes en los lodos tras su tratamiento en EDARs. 




Resultados semejantes, aunque con otros fármacos, han sido obtenidos 
por Vasskog y col. (2009), los cuales encontraron que los antidepresivos 
fluoxetina y paroxetina mostraron mayores tasas de reducción que sus 
homólogos citalopram y sertralina, sin poder dar una explicación a este 
hecho. 
Por lo que respecta a los antidepresivos, el único estudio similar es 
el de Vasskog y col. (2009) y nuestros resultados están acorde, ya que 
estos autores indicaron que la fluoxetina se reducía en mayor medida que 
el citalopram durante el compostaje de lodo de depuradora, corteza de 
abeto y compost de jardín. Schlusener y col. (2015) también obtuvieron 
porcentajes de eliminación mayores en la fluoxetina>citalopram> 
venlafaxina, pero en este caso, entre los influentes y efluentes de EDARs. 
Lajeunesse y col. (2013) encontraron menores eficiencias en la eliminación 
de la venlafaxina y el citalopram que en el resto de antidepresivos. No 
obstante, el porcentaje de reducción de fluoxetina fue bajo, en 
comparación con los descritos en estudios previos y más recientemente 
por Suárez y col. (2010) (92% de eliminación), en un reactor aerobio con 
biomasa procedente de una planta piloto de lodo activado. En este sentido, 
Fernández-Fontaina y col. (2012) también mostraron porcentajes elevados 
de reducción de la fluoxetina (75-90%) en un reactor inoculado con 
bacterias nitrificantes, así como Serrano y col. (2011), obteniendo 
porcentajes del 82% al 89%. Sin embargo, existen numerosos estudios 
que indican que la fluoxetina no se elimina eficientemente en las EDARs y 
que muestra un comportamiento recalcitrante que da como resultado 
porcentajes bajos de eliminación, como es nuestro caso (Redshaw y col., 
2008; Hedgesped y col., 2012; Alvarino y col., 2015; Moreira y col., 2015; 
Silva y col., 2015). En cuanto a la persistencia de la venlafaxina, Stadler y 
col. (2015) citaron diversos estudios en EDARs en las cuales encontraron 
pérdidas moderadas de de este fármaco. Sin embargo, Arlos y col. (2015) 
indicaron que se trataba de un compuesto persistente en su estudio en 




EDARs de Canadá. Estas diferencias en la degradación de los tres 
antidepresivos podrían estar relacionadas con sus propiedades 
fisicoquímicas, ya que la fluoxetina y el citalopram tienen un peso 
molecular similar, además de que ambos presentan dos anillos aromáticos 
y el elemento flúor, a diferencia de la venlafaxina (Tabla 3.1). 
 Por lo tanto, la casi completa eliminación de la azitromicina e 
irbesartán es indicativa de que las condiciones del compostaje con paja de 
arroz y lodo de depuradora fueron favorables para la biodegradación de 
estos fármacos. Además, el hecho de que la concentración de azitromicina 
también se redujera en la última fase del compostaje, pone de manifiesto la 
importancia de los microorganismos mesófilos en la eliminación de este 
fármaco. 
 
4.5.1. Correlación entre la concentración de los fármacos y los 
parámetros analíticos 
 
 Se calculó el coeficiente de correlación de Pearson (r) entre los 
parámetros fisicoquímicos y biológicos y la concentración de 
medicamentos, para disponer de un indicador simple que ayudara a 
interpretar la influencia del proceso de compostaje en la eliminación de los 
fármacos (Tabla 4.5). Los resultados mostraron fuertes correlaciones (a 
p<0,05 y p<0,01) en el caso del irbesartán, la fluoxetina y el citalopram. 
Así, estos fármacos se correlacionaron positivamente con la materia 
orgánica total, el carbono orgánico oxidable y relación C/N; mientras que 
se correlacionaron negativamente con la conductividad eléctrica y el 
nitrógeno total. En cuanto a las sustancias húmicas, fue solamente la 
fluoxetina la que se correlacionó negativamente con el índice de 
humificación, mientras que el irbesartán y citalopram con la relación ácidos 
húmicos/ácidos fúlvicos. Por lo que respecta a los parámetros biológicos, 




solamente el citalopram se correlacionó negativamente con la actividad 
deshidrogenasa y los fármacos fluoxetina y citalopram se correlacionaron 
positivamente con el carbono soluble. Estos resultados estadísticos 
confirman que el proceso de compostaje tuvo una influencia en la 
eliminación de estos medicamentos y que su biodegradación sigue un 
patrón de comportamiento relacionado con la degradación de la materia 




Coeficiente de correlación de Pearson obtenido entre la concentración de fármacos y los 
parámetros fisicoquímicos y biológicos de los experimentos de compostaje con fármacos 
adicionados por separado: CE (conductividad eléctrica); MOT (materia orgánica total); CorgO 
(carbono orgánico oxidable); Nt (nitrógeno total); IH (índice de humificación); AH/AF (relación 
ácidos húmicos/ácidos fúlvicos); Cs (carbono soluble); ADH (actividad deshidrogenasa). 
 pH CE MOT CorgO Nt C/N IH AH/AF Cs ADH 
A ns ns ns ns ns ns ns ns ns ns 
B ns -0,941** 0,787* 0,886** -0,901** 0,972** ns -0,845* ns ns 
C ns -0,965** 0,780** 0,964** -0,758* 0,875** -0,808* ns 0,862* ns 
D ns -0,910** 0,843** 0,931** -0,825* 0,900** ns -0,774* 0,962** -0,795* 
ns: no significativo; * significativo a p < 0,05; ** significativo a p < 0,01; A: azitromicina; B: 








4.6. Estudio del efecto de la temperatura y los materiales sobre 
la eliminación de los fármacos 
 
 En este apartado se muestran los resultados del estudio del efecto 
de los factores más importantes de naturaleza abiótica (temperatura) y 
biótica, teniendo en cuenta las diferentes poblaciones microbianas 
asociadas a los distintos tipos de residuos, sobre la posible reducción de la 
concentración de azitromicina, ibuprofeno, irbesartán, telmisartán, 
fluoxetina, venlafaxina y citalopram. Para ello, se realizaron experimentos 
de incubación con paja de arroz, una suspensión de lodo acuosa, con la 
mezcla de ambos residuos y con erlenmeyers que contenían agua 
solamente, a diferentes temperaturas (28 ºC y 55 ºC) y en condiciones de 
oxigenación pasiva, a los cuales se les adicionaron los fármacos por 
separado a concentraciones elevadas en cuatro experimentos (antibiótico; 
antiinflamatorio; antihipertensivos; antidepresivos). 
 Destacar que en todos los casos y al inicio de los experimentos, las 
suspensiones con lodo contenidas en los erlenmeyers presentaban un 
color negro y olor desagradable, mientras que al final de los experimentos 
el color pasó a ser pardo oscuro y se apreciaba un olor que recordaba al 
que desprende el suelo húmedo, lo cual se debió a la oxigenación y 
oxidación parcial de la materia orgánica. El seguimiento de los parámetros 
fisicoquímicos durante los experimentos de incubación con 
antihipertensivos y antidepresivos se muestra en las Tablas 4.6 y 4.7. De la 
misma forma que ocurrió durante los ensayos de compostaje anteriores, el 
carbono orgánico oxidable y la relación C/N disminuyeron, mientras que el 
nitrógeno total se incrementó. Además, estos cambios fueron más notables 
en los experimentos a 28 ºC que a 55 ºC. 
  





Tabla 4.6      
Cambios en el carbono orgánico oxidable (CorgO), nitrógeno total (Nt) y relación C/N 
durante los experimentos de incubación con el residuo del arroz (RA) y mezcla con 
antihipertensivos (M) a 28 ºC y 55 ºC. Se muestra el porcentaje (%) de aumento 
(+) o reducción (-) de los parámetros entre el inicio y el final de los experimentos.  
Parámetros  Tratamientos Tiempo      % 
 
 Día 0 Día 7 Día 14         
CorgO (%) RA 28 ºC 37,32 ± 0,87 35,95 ± 0,63  35,47 ± 1,17 -4,96 
 RA 55 ºC 37,32 ± 0,87 36,21 ± 1,27 32,91 ± 0,31 -11,82 
 M 28 ºC 36,45 ± 0,45 34,03 ± 2,03 33,05 ± 2,03 -9,33 
 M 55 ºC 36,45 ± 0,45 34,61 ± 0,22 33,05 ± 0,73 -9,33 
Nt (%) RA 28 ºC 1,00 ± 0,09 1,36 ± 0,11 1,59 ± 0,03 +37,11 
 RA 55 ºC 1,00 ± 0,09 1,45 ± 0,04 1,54 ± 0,01 +35,07 
 M 28 ºC 1,45 ± 0,02 1,79 ± 0,09 2,24 ± 0,04 +35,27 
 M 55 ºC 1,45 ± 0,02 1,68 ± 0,05 1,65 ± 0,08 +12,12 
Relación C/N RA 28 ºC 37,71 ± 4,36 26,43 ± 0,46 22,25 ± 0,73 -41,00 
 RA 55 ºC 37,71 ± 4,36 24,90 ± 0,87 21,35 ± 0,20 -43,39 
 M 28 ºC 25,23 ± 0,06 18,96 ± 1,13 14,75 ± 0,16 -41,54 
 M 55 ºC 25,23 ± 0,06 20,64 ± 0,13 20,07 ± 0,45 -20,45 
 
  




Tabla 4.7      
Cambios en el carbono orgánico oxidable (CorgO), nitrógeno total (Nt) y relación C/N 
durante los experimentos de incubación con el residuo del arroz (RA) y mezcla con 
antidepresivos (M) a 28 ºC y 55 ºC. Se muestra el porcentaje (%) de aumento (+) o 
reducción (-) de los parámetros entre el inicio y el final de los experimentos. 
Parámetros  Tratamientos Tiempo      % 
 
 Día 0 Día 7 Día 14  
CorgO (%) RA 28 ºC 36,93 ± 0,14 36,38 ± 0,23  35,04 ± 0,27 -5,12 
 RA 55 ºC 36,93 ± 0,14 36,19 ± 1,53 34,57 ± 0,98 -6,39 
 M 28 ºC 36,33 ± 0,21 35,33 ± 1,07 32,02 ± 0,56 -11,16 
 M 55 ºC 36,33 ± 0,21 35,27 ± 1,52 33,86 ± 0,41 -6,80 
Nt (%) RA 28 ºC 0,99 ± 0,09 1,43 ± 0,07 1,28 ± 0,02 +22,66 
 RA 55 ºC 0,99 ± 0,09 1,12 ± 0,01 1,15 ± 0,03 +13,91 
 M 28 ºC 1,55 ± 0,17 1,72 ± 0,08 2,16 ± 0,05 +28,24 
 M 55 ºC 1,55 ± 0,17 1,15 ± 0,13 1,59 ± 0,09 +2,52 
Relación C/N RA 28 ºC 37,21 ± 3,35 27,56 ± 0,21 25,32 ± 0,16 -31,95 
 RA 55 ºC 37,21 ± 3,35 32,18 ± 1,36 30,17 ± 0,86 -18,92 
 M 28 ºC 23,59 ± 2,68 20,53 ± 0,62 14,84 ± 0,26 -37,09 




 Respecto a la concentración de los fármacos, se observaron claras 
diferencias en función del material incubado. Así, en todos los 
experimentos realizados con la solución acuosa de medicamentos, no tuvo 
lugar la degradación de ninguno de ellos (datos no mostrados); mientras 
que en los experimentos con los residuos, hubo una disminución de la 
concentración de los fármacos, siendo la azitromicina, el ibuprofeno, el 
irbesartán, la fluoxetina y el citalopram más susceptibles a la degradación 
que el telmisartán y la venlafaxina, tal y como se observó en el apartado 
4.5. Además, estos hechos sugieren que los factores fisicoquímicos como 
son las elevadas temperaturas y las reacciones de hidrólisis y oxidación 




que pueden ocurrir en medios acuosos, no tuvieron un efecto en la 
reducción de los compuestos. Por lo tanto, esto sería indicativo de que la 
degradación de los fármacos fue de origen biológico debido a la actividad 
de los microorganismos.  
 Si se analizan los resultados con más detalle para cada uno de los 
fármacos, el antibiótico azitromicina no se biodegradó en la suspensión de 
lodo transcurridos los 14 días, mientras que su concentración disminuyó un 
92% y un 95% en la paja de arroz y en la mezcla, respectivamente, al final 
de los experimentos (Figura 4.21).  
 
Figura 4.21. Evolución de la concentración de azitromicina durante los 
experimentos de incubación a 28 ºC: suspensión de lodo acuosa (a), paja de arroz 
(b) y mezcla de paja de arroz y lodo de depuradora (c). Se muestra el porcentaje 
de reducción (R) y el periodo de semirreacción (t1/2) en días (d). Las barras de 






























(b) R = 92%
















(c) R = 95%
t1/2 = 3,4 d




 Respecto a la concentración de ibuprofeno, esta se redujo un 99% 
en la suspensión de lodo acuosa, un 75% en la paja de arroz, y un 92% en 
la mezcla (Figura 4.22).  
 
Figura 4.22. Evolución de la concentración de ibuprofeno durante los 
experimentos de incubación a 28 ºC: suspensión de lodo acuosa (a), paja de arroz 
(b) y mezcla de paja de arroz y lodo de depuradora (c). Se muestra el porcentaje 
de reducción (R) y el periodo de semirreacción (t1/2) en días (d). Las barras de 
error representan la desviación estándar de las medias (n = 3). 
 
 Durante los experimentos a 28 ºC, el irbesartán se eliminó un 43% 
en la suspensión de lodo acuosa, un 67% en la paja de arroz y un 55% en 
la mezcla (Figura 4.23). Después de 3 días del inicio de los experimentos a 
55 ºC, la concentración de irbesartán se redujo un 87% en la suspensión 



















(a) R = 99%


















(b) R = 75%


















(c) R = 92%
t1/2 = 4,6 d








Figura 4.23. Evolución de la concentración de irbesartán durante los experimentos 
de incubación a 28 ºC (izquierda) y 55 ºC (derecha): suspensión de lodo acuosa 
(a) y (b), paja de arroz (c) y (d) y mezcla de paja de arroz y lodo de depuradora (e) 
y (f). Se muestra el porcentaje de reducción (R) y el periodo de semirreacción (t1/2) 
en días (d). na: no aplicable. Las barras de error representan la desviación 





















(a) R = 43%





















(b) R = 87%





















(c) R = 67%





















(d) R = 77%











































(f) R = 80%
t1/2 = 4,5 d




 En cuanto a la concentración de los antidepresivos, la fluoxetina fue 
más susceptible a biodegradarse, seguida del citalopram y la venlafaxina. 
Así, en las Figuras 4.24, 4.25 y 4.26 se puede observar como a 28 ºC, la 
concentración de fluoxetina disminuyó un 17% en la suspensión de lodo 
acuosa, un 57% en la paja de arroz y un 47% en la mezcla y a 55 ºC, un 
39%, un 36% y un 54%, respectivamente. En el caso del citalopram, se 
obtuvieron menores porcentajes de reducción, en concreto en los 
experimentos a 28 ºC se degradó un 22% en la suspensión de lodo 
acuosa, un 26% en la paja de arroz y un 19% en la mezcla, mientras que a 
55 ºC, solamente se biodegradó en la mezcla, mostrando un 8% de 
eliminación. Respecto a la venlafaxina, esta solamente se biodegradó un 
17% en la paja de arroz y un 18% en la mezcla a 28 ºC (Figuras 4.25 y 
4.26). En la mayoría de los experimentos, la biodegradación de los 
medicamentos se ajustó adecuadamente a una cinética de degradación de 
primer orden, mostrando periodos de semirreacción muy variables en 
función del material incubado, la temperatura y del fármaco de estudio. Así, 
se observó que la tasa de biodegradación de la mayoría de los fármacos 
fue más rápida durante los experimentos de incubación a 28 ºC en 
comparación a los realizados a 55 ºC, lo cual está acorde con los 
resultados de los parámetros fisicoquímicos (Tabla 4.6 y 4.7). No obstante, 
en el caso del irbesartán ocurrió lo contrario, cuyos resultados están 
relacionados con los obtenidos durante el ensayo de compostaje del 
apartado 4.5. Otro aspecto destacable es el hecho de que la paja de arroz 
tuvo un mayor efecto en la biodegradación de los fármacos cuando fue 
incubada a 28 ºC.  
 
  




                       INCUBACIÓN 28 ºC                           INCUBACIÓN 55 ºC 
 
Figura 4.24. Evolución de la concentración de antidepresivos durante los 
experimentos de incubación con la suspensión de lodo acuosa a 28 ºC (izquierda) 
y 55 ºC (derecha): fluoxetina (a) y (b), venlafaxina (c) y (d) y citalopram (e) y (f). Se 
muestra el porcentaje de reducción (R) y el periodo de semirreacción (t1/2) en días 



















(a) R = 17%


















(b) R = 39%


















































(e) R = 22%

























Figura 4.25. Evolución de la concentración de antidepresivos durante los 
experimentos de incubación con paja de arroz a 28 ºC (izquierda) y 55 ºC 
(derecha): fluoxetina (a) y (b), venlafaxina (c) y (d) y citalopram (e) y (f). Se 
muestra el porcentaje de reducción (R) y el periodo de semirreacción (t1/2) en días 















(a) R = 57%















(b) R = 36%













































(e) R = 26%


















      INCUBACIÓN 28 ºC                          INCUBACIÓN 55 ºC 
 
Figura 4.26. Evolución de la concentración de antidepresivos durante los 
experimentos de incubación de la mezcla con paja de arroz y lodo de depuradora 
a 28 ºC (izquierda) y 55 ºC (derecha): fluoxetina (a) y (b), venlafaxina (c) y (d) y 
citalopram (e) y (f). Se muestra el porcentaje de reducción (R) y el periodo de 
semirreacción (t1/2) en días (d). Las barras de error representan la desviación 















(a) R = 47%















(b) R = 54%















(c) R = 18%















































t1/2 = 138,6 d




Aunque existan pocos estudios similares a los experimentos de 
incubación con fármacos realizados en este trabajo, si se contrastan 
nuestros resultados con los de la literatura científica, Butkovskyi y col. 
(2016) no observaron diferencias notables en la reducción del 
antihipertensivo metoprolol en una mezcla de lodo de depuradora y 
residuos de madera en un reactor a 35 ºC en comparación a la incubación 
de los residuos a 50 ºC. En cuanto al ibuprofeno, estos autores observaron 
un mayor porcentaje de reducción de este fármaco a 35 ºC (99%). Arikan y 
col. (2016) observaron que la monensina y la salinomicina se degradaban 
más rápidamente en estiércol de vaca y residuos de pollos incubados a   
22 ºC que a 55 ºC y 65 ºC, mientras que en el caso del lasalocid, fue al 
contrario. Por otra parte, Mitchell y col. (2015), encontraron que el 
florfenicol, la sulfadimetoxina, la sulfametazina y la tilosina no se 
degradaron en el sobrenadante procedente de residuo del té y que la 
presencia de las partículas del compost incrementó su degradación. Zorita 
y col. (2009) y Kwon y col. (2006) indicaron que la fluoxetina era estable 
hidrolíticamente en soluciones acuosas y en el trabajo de Rúa-Gómez y 
col. (2013) la hidrólisis de la venlafaxina no ocurrió.  
Todos estos resultados ponen de manifiesto que la degradación de 
los fármacos fue de naturaleza biótica y que los microorganismos 
mesófilos tienen un papel muy importante en la eliminación de la mayoría 
de estos compuestos. 
  




4.7. Cuantificación, aislamiento e identificación de 
microorganismos presentes en el compostaje 
 
 En una primera aproximación microbiológica, el primer paso 
consistió en cuantificar el número de microorganismos totales, así como el 
tipo de los mismos involucrados en la fase mesófila del compostaje. 
Debido al hecho de que las mezclas formadas por los lodos de depuradora 
y los residuos procedentes del cultivo del arroz, no son homogéneas, y con 
el fin de poder aislar un gran número de microorganismos capaces de 
degradar estos residuos, se pusieron en paralelo cuatro vasos Dewar 
diferentes de compost (numerados del 1 al 4), con diferentes volúmenes de 
material a compostar, que se procesaron en el tiempo de forma similar.  
 El contenido de los vasos Dewar se volteó periódicamente para 
conseguir que todas las zonas adquirieran la misma temperatura, 
alcanzándose la fase mesófila aproximadamente a las 24 h, que se 
mantuvo hasta alrededor de las 40 h en que se llegó a la fase termófila. 
Hay que destacar, que si comparamos los datos de la evolución de la 
temperatura de los cuatro compostajes, los cuatro vasos Dewar siguieron 
una evolución similar (datos no mostrados). 
 Con el fin de determinar el número de microorganismos totales, así 
como el tipo de los mismos involucrados en la fase mesófila, y capaces de 
degradar la paja de arroz, se tomaron muestras homogéneas de cada 
mezcla a las 12, 20 y 40 h del proceso, haciendo coincidir esta toma de 
muestras con los volteos realizados. 
 Estas muestras se procesaron tal y como se indica en el apartado 
Materiales y Métodos, con la finalidad de determinar el número de 
Unidades Formadoras de Colonias (UFC) de cada una de ellas. Como se 
observa en la Tabla 4.8, el número de microorganismos aumentó con el 
tiempo durante la fase mesófila, alcanzándose la etapa final de esta y 




principio de la termófila una concentración de UFC de alrededor de 109 en 
todas las mezclas, independientemente del número de partida. Se trata de 
una fase extremadamente dinámica, en la que inicialmente los sustratos 
están a temperatura ambiente, y el rápido crecimiento de las bacterias, y 
principalmente de hongos mesófilos y termotolerantes capaces de 
degradar diferentes polímeros, hace que la temperatura aumente 




Número de Unidades Formadoras de Colonias obtenido en los 
diferentes compostajes a diferentes tiempos. 
   Unidades Formadoras de Colonias (UFC) 
 12 h 20 h 40 h 
    
Compost 1 8x105 6x107 8x108 
Compost 2 3x105 8x107 109 
Compost 3 106 2x108 109 




4.7.1. Aislamiento de hongos con capacidad de degradar la paja 
de arroz 
 
 Hay que tener en cuenta, que los hongos filamentosos producen 
gran cantidad de xilanasas y que han sido estudiados muchos géneros de 
hongos por sus enzimas celulolíticas (Chutani y Sharma, 2016; Leite y col., 
2016). Este trabajo se centró en una primera aproximación en el 
aislamiento de hongos capaces de actuar el xilano y la celulosa, los 
constituyentes de la paja de arroz (Pan y col., 2016; Xie y col., 2017). Se 




ha descrito que se puede llegar contabilizar hasta 155 especies diferentes 
de bacterias y 408 especies de hongos incluidos en 160 géneros diferentes 
(Moreno y col., 2014). Por este motivo, dado que era imposible trabajar con 
ambos tipos de microorganismos, la investigación se centró en las 
especies fúngicas. 
De cada uno de los compostajes se aislaron los hongos que 
presentaron un mayor crecimiento, tal y como se describe en el apartado 
3.7.4, enumerados en la Tabla 4.9, que se resembraron de nuevo en agar 
Sabouraud con cloranfenicol, con el fin de obtener cultivos puros y su 




Hongos aislados de cada uno de los compostajes. 
Compostaje 1 Hongos 1, 2 y 3 
Compostaje 2 Hongos 4 y 5 
Compostaje 3 Hongos 6, 7, 8 y 9 
Compostaje 4 Hongos 10, 11 y 12 
 
 
En las Figuras 4.27, 4.28, 4.29 y 4.30 se muestran las morfologías 
coloniales de los hongos mayoritarios aislados de la mezcla con paja de 
arroz y lodo de depuradora a lo largo del proceso de compostaje.  
  













Figura 4.27. Morfología colonial de los hongos aislados en el compostaje 1. 
 
 
                               
 
Figura 4.28. Morfología colonial de los hongos aislados en el compostaje 2. 
Hongo 1 Hongo 2 Hongo 3 
Hongo 4 Hongo 5 





       
 
Figura 4.29. Morfología colonial de los hongos aislados en el compostaje 3. 
 
 
   
 
Figura 4.30. Morfología colonial de los hongos aislados en el compostaje 4. 
 
Hongo 6 Hongo 7 Hongo 8  Hongo 9 
Hongo 10 Hongo 11 Hongo 12 




 Estos hongos se inocularon en matraces con paja de arroz estéril, 
tal y como se ha indicado en el apartado 3.7.4, con el fin de poder 
determinar su capacidad para eliminar este material, y por consiguiente ver 
cuál era su capacidad de degradación del xilano y de la celulosa. Tras 10 
días de incubación en las condiciones indicadas, se vio que la paja 
incubada con los hongos 2, 4, 5, 6 y 9 había sido degradada en mayor o 
menor medida (Figura 4.31), mientras que los hongos 1, 3, 7, 10, 11 y 12 
no habían tenido prácticamente ningún efecto sobre el sustrato, como se 
observa en la Figura 4.32. El aspecto de los matraces mostraba 
claramente que en aquellos en los que se habían inoculado los hongos 2, 
4, 5, 6 y 9, el sustrato prácticamente había sido degradado por acción de 
los microorganismos, ya que los fragmentos de paja que eran 
perfectamente visibles al principio, prácticamente habían desaparecido, o 
bien presentaban un tamaño mucho menor. Sin embargo, en aquellos 
matraces inoculados con el resto de hongos (Figura 4.32), los trozos de 
paja no diferían visiblemente de su aspecto inicial, hecho que claramente 




     
 
Figura 4.31. Efecto de los hongos 2, 4, 5, 6 y 9 sobre paja estéril. 
 
 
Hongo 2 Hongo 4 Hongo 5 Hongo 6 Hongo 9 





      
Figura 4.32. Efecto de los hongos 1, 3, 7, 10, 11 y 12 sobre paja estéril. 
 
Los microorganismos aislados fueron identificados por el laboratorio 
de la Colección Española de Cultivos Tipo, siguiendo las pautas indicadas 
en el apartado 3.7.6. Los microorganismos aislados correspondían a las 




Identificación de los microorganismos aislados del compostaje capaces de 
degradar el residuo de la paja. 
 Especie 
Cepas 2 y 5 Aspergillus sydowii 
Cepa 4 Lichtheimia (Absidida) corymbifera 
Cepa 6 Complejo Fusarium incarnatum-equiseti 
Cepa 9 Eurotium amstelodami 
 
 
4.7.1.1. Determinación de actividades enzimáticas  
 
 Los hongos aislados capaces de degradar la paja de arroz se 
sometieron a ensayos de actividad celulasa y xilanasa en placa, tal y como 
se describe en el apartado 3.7.7. 
Hongo 1 Hongo 3 Hongo 7 Hongo 10 Hongo 11 Hongo 12 




 Con el fin de determinar la actividad celulasa, las cepas se 
cultivaron durante 72 h a 28 ºC en medio YPD suplementados con 
carboximetilcelulosa al 0,5%, y a continuación las placas fueron teñidas 
con Rojo Congo, quedando el colorante unido al polímero de glucosa, de 
forma que tras desteñir con NaCl se pudieron distinguir las zonas del 
sustrato degradadas por la enzima, apareciendo halos de otro color 
alrededor de las colonias productoras de celulasa. 
 Los resultados de este ensayo se muestran en la Figura 4.33, y el 
hecho de encontrar halos de hidrólisis alrededor de las zonas de 
crecimiento, nos indica de forma cualitativa que los microorganismos 
ensayados poseen actividad celulasa. 
  
 
Figura 4.33. Ensayo de la actividad celulasa en placa. 
 




 La determinación de la actividad xilanasa se realizó de forma similar 
a la celulasa, pero en este caso se utilizaron placas suplementadas con 
0,1% de Remazol Brilliant Blue, como se ha indicado en el apartado 
3.7.7.2. La presencia de la actividad xilanasa se detectó mediante la 
aparición de un halo transparente alrededor de la zona de crecimiento del 
hongo. Como se puede observar en la Figura 4.34 nos muestra la 
capacidad de algunos de estos microorganismos para degradar el xilano. 
 
 
Figura 4.34. Ensayo de la actividad xilanasa en placa. 
 
 La cuantificación de la actividad celulasa y xilanasa asociada a las 
diferentes cepas se determinó mediante la valoración de azúcares 
reductores liberados por acción de la enzima sobre carboximetilcelulosa o 
sobre xilano, realizándose los ensayos sobre sobrenadantes de los medios 




de cultivo, tras crecer las cepas en medio YNB hasta la fase estacionaria, y 
se definió una unidad de actividad enzimática (UIA) como la cantidad de 
enzima que cataliza la liberación de 1 μmol de azúcar reductor (medido en 
μmoles de glucosa) por minuto en las condiciones de ensayo descritas.  
Como se observa en la Tabla 4.11, de los cuatro hongos aislados, 
todos ellos presentaron actividad celulasa en mayor o menor medida, 
mientras que la actividad xilanasa se detectó en todas las cepas y en 




Cuantificación de las actividades enzimáticas de los distintos hongos. 




Control 0 0 
Saccharomyces cerevisiae 0,39 0,48 
A. sydowii 4,95 6,30 
L. (Absidida) corymbifera 3,63 8,72 
F. incarnatum-equiseti 3,44 6,38 
E. amstelodami 1,41 0,69 
 
 
Estos resultados están acorde con la literatura científica, ya que se 
ha demostrado la capacidad de estos hongos para producir enzimas 
capaces de degradar el xilano y la celulosa. Así, una investigación reciente 
ha aislado un hongo del género Aspergillus de la paja de arroz que 
produce xilanasas (Zahari y col., 2016), mientras que Carvalho y col. 
(2016) estudiaron la producción y caracterización de enzimas celulolíticos 
de este mismo género. Además, Ghosh y col. (1993) y Matkar y col. (2013) 




encontraron que en concreto, A. sydowii producían xilanasas y celulasas, 
respectivamente. El hecho de que A. sydowii sea el hongo aislado con 
mayor actividad celulolítica se encuentra de acuerdo con lo descrito en la 
literatura científica, ya que los microorganismos de este género se 
encuentran entre los mayores productores de esta enzima (Santos y col., 
2015). Hay que tener en cuenta, además, que en general los hongos son 
los microorganismos más estudiados con respecto a la degradación de 
celulosa y producción de celulasas. Se ha descrito que los hongos son los 
responsables de la mayor parte de la celulolisis de la naturaleza, y su 
primacía no es solo el resultado de la eficiencia y diversidad de sus 
sistemas enzimáticos, sino que también tienen ventajas adaptativas como 
es la rápida colonización de los sustratos, lo que confirma su importancia 
durante el proceso de compostaje (Lynd y col., 2002; Busk y Lange, 2013). 
En relación L. (Absidida) corymbifera, se trata del microorganismo 
aislado con una mayor actividad xilanasa. Se ha descrito que este género 
de hongos es un productor importante de xilanasas (Neves y col., 2011; 
Silva y col., 2013; García y col., 2015), al igual que ocurre con A. sydowii y 
con F. incarnatum-equiseti (Nair y col., 2008; Xiros y col., 2009). Así, 
también se ha demostrado que el género Fusarium puede producir estas 
dos enzimas (Robles-Barrios y col., 2015) y en concreto El-Metwally y col. 
(2014) mostraron como F. incarnatum que fue aislado de la paja de arroz 
producía celulasas.  
Por lo que respecta a E. amstelodami, este es el primer trabajo en 










4.8. Aislamiento de microorganismos capaces de degradar 
medicamentos 
 
 De los diferentes materiales donde hubo degradación importante se 
procedió a intentar el aislamiento de microorganismos capaces de 
degradar los fármacos fundamentalmente en las muestras incubadas a 28 
ºC (apartado 3.4). 
 Todas las muestras se procesaron tal y como se indica en el 
apartado 3.7.5. Los microorganismos aislados a partir de cada una de las 
muestras se inocularon en medios de cultivo que carecían de fuente de 
carbono, de fuente de nitrógeno o de ambas a la vez (medio mínimo con 
fuente de carbono, medio mínimo con fuente de nitrógeno y medio mínimo) 
adicionados de los diferentes medicamentos, y en medio completo que se 
utilizó como control. 
 La aparición de turbidez en estos medios de cultivo líquidos se 
consideró un indicador de crecimiento, por lo que estos microorganismos 
seleccionados se llevaron a un medio sólido con el fin de aislar colonias y 
por consiguiente, de obtener cultivos puros de las distintas especies que 
potencialmente eran capaces de utilizar los distintos fármacos como 
nutrientes. Posteriormente, cada una de las cepas aisladas se volvió a 
incubar en las condiciones indicadas anteriormente, con el fin de confirmar 
la capacidad de metabolizar los fármacos correspondientes. 
 Distintos microorganismos fueron capaces de crecer en medio 
mínimo con fuente de nitrógeno adicionado de azitromicina o de 
ibuprofeno, lo que nos indicó que eran capaces de utilizar esos 
compuestos como fuente de carbono, y por consiguiente deberían ser 
capaces de degradar el fármaco. Cuando el compuesto objeto de estudio 
fue el irbesartán, se aislaron microorganismos capaces de crecer en medio 
mínimo con fuente de carbono y en medio mínimo. Por lo que respecta a la 




fluoxetina, fue el único fármaco del cual no se consiguió aislar ningún 
microorganismo que lo utilizase. 
 Cabe destacar, que algunos de los microorganismos crecidos en 
medio líquido tras la primera incubación, no fueron capaces de crecer en 
las mismas condiciones cuando se inocularon como cultivo puro, lo que 
sugiere la posibilidad de que estos microorganismos se habían servido de 
la capacidad de otros de los microorganismos de la suspensión inicial de 
degradar los distintos compuestos, para utilizarlos como nutrientes. 
 A continuación, se señala el resultado de la identificación de los 
microorganismos obtenidos mediante el análisis BLAST (Zhang y col., 
2000) de las secuencias frente a las bases de datos del NCBI, recogiendo 
la extensión del fragmento solapado, el porcentaje de semejanza y el 
nombre del microorganismo con un mayor grado de identidad de secuencia 




Identificación de los microorganismos capaces de degradar la azitromicina, ibuprofeno e 
irbesartán. 
Azitromicina cepa 9-3-1   
Especie Semejanza Secuencia (cepa tipo) 
Brevundimonas naejangsanensis 927/932 pb (99,5%) FJ544245  
(ATCC BIO-TAS2-2T) 
Azitromicina cepa 9-3-2   
Especie Semejanza Secuencia (cepa tipo) 
Alcaligenes faecalis subsp. faecalis  901/903 pb (99,8%) AB680368  
(NBRC 13111T) 
Azitromicina cepa 13-2   
Especie Semejanza Secuencia (cepa tipo) 
Bacillus cereus 990/991 pb (99,9%) AE016877 
(ATCC 14579T) 
   
   
   




Tabla 4.12. Identificación de los microorganismos capaces de degradar la azitromicina, 
ibuprofeno e irbesartán (continuación). 
Ibuprofeno cepa 7-4   
Especie Semejanza Secuencia (cepa tipo) 
Klebsiella oxytoca 945/945 pb (100%) AB004754 
(JCM 1665T) 
Irbesartán cepa 3/2   
Especie Semejanza Secuencia (cepa tipo) 
Papiliotrema terrestris 508/515 pb (99%) NR_073350 
(CBS 10810) 
Irbesartán cepa 12/2/1 ABM   
Especie Semejanza Secuencia (cepa tipo) 
K.  pneumoniae subsp. ozaneae 957/957 pb (100%) Y17654 
(ATCC 11296T) 
Irbesartán cepa 12/2/2 ABP   
Especie Semejanza Secuencia (cepa tipo) 
K.  pneumoniae subsp. pneumoniae 944/944 pb (100%) AJJI01000018 
(DSM 30104T) 
Irbesartán cepa 12/2/2 ABP   
Especie Semejanza Secuencia (cepa tipo) 
K. quasipneumoniae subsp. 
similipneumoniae 
944/944 pb (100%) CBZR010000040 
(07A044T) 
Irbesartán cepa 14/2   
Especie Semejanza Secuencia (cepa tipo) 
Klebsiella michiganensis 941/941 pb (100%) JQ070300  
(W14T) 
Irbesartán cepa 12-2-2 FA   
Especie Semejanza Secuencia (cepa tipo) 
Alternaria alternata 570/570 pb (100%) KP 701250 
(HLJ-DX-TH-P1) 
Irbesartán cepas 12-2-1 FB y 12-2-2 BBM    
Especie Semejanza Secuencia (cepa tipo) 









 Como se observa en la Tabla 4.12, en este trabajo se han 
identificado microorganismos capaces de degradar fármacos, siendo B. 
naejangsanensis, A. faecalis subsp. faecalis y B. cereus para el caso de la 
azitromicina; K. oxytoca para ibuprofeno y P. terrestris, K. pneumoniae 
subsp. ozaneae, K. pneumoniae subsp. pneumoniae, K. quasipneumoniae 
subsp. similipneumoniae, K. michiganensis, A. alternata y A. terreus 
capaces de degradar irbesartán. 
 No existen estudios previos que describan la capacidad de estos 
microorganismos para degradar estos tres fármacos. Sin embargo, se 
pueden encontrar trabajos que indican la capacidad de A. faecalis para 
degradar otro tipo de quimioterápicos como son el sulfametoxazol (Zhang y 
col., 2016) y sulfametazina (Islas-Espinoza y col., 2012) y que B. cereus 
mejora la tasa de degradación de la oxitetraciclina en estiércol de cerdo 
(Wang y col., 2015).    
 
4.9. Efecto de la bioaumentación sobre el proceso de 
compostaje y la eliminación de fármacos.  
 
Los microorganismos son los principales responsables de la 
biodegradación y humificación de los residuos orgánicos y de la producción 
de un compost de alta calidad (Alwaneen, 2015). Por este motivo, uno de 
los principales objetivos de este trabajo fue investigar la influencia de la 
inoculación de microorganismos de orígenes diversos en el proceso de 
compostaje. Se pueden encontrar experiencias relacionadas con la 
aplicación de la técnica de bioaumentación para mejorar el proceso de 
compostaje, tal y como se describió en la Tabla 1.3. Así, la inoculación de 
microorganismos específicos dentro de la población bacteriana de la 
mezcla a compostar, puede incrementar la degradación de la materia 




orgánica y obtener un compost de mejor calidad (Rautenstrauch y col., 
2014).  
Sin embargo, tal y como se indicó en la Tabla 1.3, existen pocos 
estudios que hayan investigado la eliminación de contaminantes mediante 
la bioaumentación durante el proceso de compostaje. De hecho, 
Semblante y col. (2015) también indicaron que solo unos pocos estudios 
han investigado la eliminación de contaminantes orgánicos en lodos 
mediante la bioaumentación con diferentes organismos como bacterias, 
levaduras y hongos. Los resultados en la literatura científica han mostrado 
que la bioaumentación llevada a cabo con microorganismos nativos podría 
ser efectiva en el tratamiento de aguas residuales (Rindland y Gómez, 
2015). Es por ello, que otro de los aspectos de este trabajo fue evaluar la 
efectividad de la bioaumentación para la degradación de fármacos durante 
el proceso compostaje mediante la inoculación de microorganismos que 
han sido aislados del compostaje llevado a cabo con estos fármacos. 
 
4.9.1. Influencia de la bioaumentación en el compostaje con una 
cepa aislada de campos de cultivo del arroz 
 
Se seleccionó la cepa de Paenibacillus barcinonensis para realizar 
el primer ensayo de bioaumentación del compostaje con la finalidad de 
evaluar su efecto sobre la eficacia del proceso, contrastando los resultados 
con un ensayo control sin la presencia del inóculo. El microorganismo fue 
aislado de un suelo procedente de un campo dedicado al cultivo del arroz 
en el delta del río Ebro (Sánchez y col., 2005). P. barcinonensis es un buen 
productor de xilanasas y celulasas con aplicaciones biotecnológicas en la 
eliminación de la lignina y ácidos hexenurónicos presentes en las fibras 
agrícolas (Cerdá y col., 2016).  




Como se puede observar en la Figura 4.35, tanto la mezcla con la 
presencia de P. barcinonensis como la mezcla sin inóculo iniciaron la fase 
termófila a las 17 h. Sin embargo, la mezcla bioaumentada con P. 
barcinonensis se mostró más activa, en la cual se mantuvieron las 
temperaturas más elevadas durante la fase termófila, llegando a una 
máxima de 71 ºC, en comparación con el control (68 ºC). Esta mayor 
actividad observada en la mezcla con el inóculo también quedó reflejada 
en el consumo de oxígeno, el cual fue más elevado al inicio del proceso de 
compostaje (Figura 4.36). Además, la bioaumentación del compostaje con 
P. barcinonensis tuvo como resultado la obtención de un compost más 
estable y con un mayor grado de madurez. Así, al final del proceso, el 
consumo de oxígeno, el carbono soluble y la actividad deshidrogenasa 
mostraron valores más bajos, mientras que el índice de humificación fue 
más elevado, en comparación a la mezcla sin inocular. En este sentido, se 
ha descrito que la disminución del carbono soluble a lo largo del proceso 
de compostaje está relacionado con la humificación de la materia orgánica 
(Zhao y col., 2016). Además, numerosos autores y más recientemente 
Nikaeen y col. (2015), han sugerido la actividad deshidrogenasa como un 
indicador de la estabilización de la materia orgánica, observando una 
disminución de este parámetro al final del proceso de compostaje debido al 
agotamiento de las fuentes de carbono y energía fácilmente degradables 
para los microorganismos, hecho que es indicativo de la madurez del 
compost. En relación al resto de parámetros fisicoquímicos, no se 
observaron diferencias en el pH, la conductividad eléctrica, el carbono 
orgánico oxidable, la materia orgánica total, el nitrógeno total y la relación 
C/N entre ambas mezclas a lo largo del proceso (datos no mostrados).  









Figura 4.35. Perfil de temperaturas de la mezcla control sin microorganismos (a) y 
de la mezcla con P. barcinonensis (b). Se muestra la temperatura ambiente (Amb), 
la máxima (Max), media y la mínima (Min) de la sonda superior (Sup) e inferior 
(Inf) de los vasos Dewar. Las temperaturas mostradas son las medias de las 
medidas realizadas y el error estándar (no mostrado para simplificar la figura) fue 













































Figura 4.36. Cambios en los parámetros fisicoquímicos y biológicos observados 
durante el proceso de compostaje de las mezclas sin microorganismos (A) y con 
P. barcinonensis (B): IH (índice de humificación), consumo de oxígeno (mg O2 g-1 
masas seca), Cs (carbono soluble) y ADH (actividad deshidrogenasa). Las barras 
de error representan la desviación estándar de las medias (n = 3). 
 
 
  Los autores Eida y col. (2012) describieron que las especies de 
Paenibacillus contribuyen eficientemente en los procesos hemicelulíticos y 
celulolíticos durante el compostaje de serrín y residuos de café. Otros 
autores observaron una reducción en el periodo de duración del 
compostaje con lodo anaerobio procedente del aceite de palma, el cual 
entre los microorganismos indígenos que contenía se encontraban los del 
género Paenibacillus (Zainudin y col., 2013). Los autores Zhao y col. 









































































dominantes durante el compostaje de diversos residuos orgánicos y 
observaron un incremento de las sustancias húmicas después de 30 días. 
Los resultados obtenidos muestran como la bioaumentación del 
compostaje con P. barcinonensis tuvo un efecto positivo en el proceso, 
remarcando, de nuevo, la importancia del papel que juegan los 
microorganismos mesófilos en la obtención de un producto final con una 
mayor estabilidad y madurez. Sería interesante realizar futuras 
investigaciones mediante la bioaumentación del compostaje con este 
microorganismo para estudiar sus posibilidades en la eliminación de 
contaminantes emergentes.  
 
4.9.2. Influencia de microorganismos modificados 
genéticamente sobre el compostaje 
 
 En los siguientes experimentos de bioaumentación del compostaje 
se propuso la utilización de Saccharomyces cerevisiae por ser un 
microorganismo seguro (GRAS) en un proceso cerrado y controlado como 
el compostaje, que está considerado como un método seguro para el 
estudio del impacto medioambiental de la liberación de microorganismos 
modificados por técnicas de ingeniería genética (Shing y col., 2006). En 
concreto, se emplearon las cepas procedentes de S. cerevisiae BY4741 
capaces de expresar la proteína de fusión Pir4-lipasa A de Bacillus subtilis 
(L3-BY4741) y la cepa que expresa la proteína de fusión Pir4-celulasa A de 
P. barcinonensis (C3-BY4741) (Mormeneo y col., 2008). Se ha estudiado el 
efecto de estas cepas en el proceso de compostaje, con la preparación de 
un control sin inocular microorganismos. Además, se ha realizado un 
seguimiento de la presencia de las cepas transgénicas a lo largo de las 
distintas fases del compostaje mediante anticuerpos específicos e 
identificación bioquímica y microbiológica. 




 Los perfiles de temperatura y el consumo de oxígeno de las cuatro 
mezclas se muestran en las Figuras 4.37 y 4.38. Así, la fase termófila se 
inició 7 horas antes en la mezcla control sin microorganismos (A) y en la 
mezcla con la cepa C3-BY4741 (D), siendo esta última la que alcanzó una 
mayor temperatura (71 ºC), aunque el análisis estadístico no mostró 
diferencias significativas en los perfiles de temperatura. Los autores 
Nakasaki y col. (2013) indicaron que la inoculación de Pichia kudriavzevii 
RB1 durante el compostaje de residuos alimentarios de conejo aceleró el 
inicio de la fase termófila, destacando que el inóculo influyó positivamente 
en la primera etapa del compostaje, a pesar de que la levadura muriera 
posteriormente con el incremento de la temperatura.  
En cuanto al consumo de oxígeno, se aprecia como al final de los 
ensayos fue en la mezcla con la cepa C3-BY4741 (D) en la que se obtuvo 
un compost más estable (7,65 mg O2 g-1 masa seca) (p<0,05). En el resto 
de parámetros, se observaron diferencias significativas en el caso de la 
materia orgánica total en las cepas L3-BY4741 y C3-BY4741 y una menor 
relación C/N en la cepa expresora de la celulasa (p<0,05) (Figura 4.39). No 
se encontraron diferencias significativas en el pH, la conductividad 
eléctrica, el carbono orgánico oxidable y el nitrógeno total (datos no 












Figura 4.37. Perfil de temperaturas de la mezcla control sin microorganismos (a) y 
de la mezcla con S. cerevisiae BY4741 (b). Se muestra la temperatura ambiente 
(Amb), la máxima (Max), media y la mínima (Min) de la sonda superior (Sup) e 
inferior (Inf) de los vasos Dewar. Las temperaturas mostradas son las medias de 
las medidas realizadas y el error estándar (no mostrado para simplificar la figura) 
fue de ±0,5 ºC. Las flechas indican los volteos realizados durante los 
experimentos. Los valores de la temperatura Max Inf con la misma letra no difieren 













































Figura 4.38. Perfil de temperaturas de la mezcla con la cepa L3-BY4741 (a) y de 
la mezcla con la cepa C3-BY4741 (b) de S. cerevisiae. Se muestra la temperatura 
ambiente (Amb), la máxima (Max), media y la mínima (Min) de la sonda superior 
(Sup) e inferior (Inf) de los vasos Dewar. Las temperaturas mostradas son las 
medias de las medidas realizadas y el error estándar (no mostrado para simplificar 
la figura) fue de ±0,5 ºC. Las flechas indican los volteos realizados durante los 
experimentos. Se muestra el consumo de oxígeno de las mezclas sin 
microorganismos (A), con la cepa BY4741 (B), L3-BY4741 (C) y C3-BY4741 (D) 
de S. cerevisiae. Las barras de error representan la desviación estándar de las 
medias (n = 3). Los valores de la temperatura Max Inf y del consumo de oxígeno 
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Figura 4.39. Cambios en la materia orgánica total (MOT) y relación C/N 
observados durante el proceso de compostaje de la mezcla control sin 
microorganismos (A), con la cepa BY4741 (B), la cepa L3-BY4741 (C) y la cepa 
C3-BY4741 (D) de S. cerevisiae. Las barras de error representan la desviación 
estándar de las medias (n = 3). Los valores con la misma letra no difieren 















































Figura 4.40. Cambios en el índice de humificación (IH) y relación ácidos 
húmicos/ácidos fúlvicos (AH/AF) observados durante el proceso de compostaje de 
la mezcla control sin microorganismos (A), con la cepa BY4741 (B), la cepa L3-
BY4741 (C) y la cepa C3-BY4741 (D) de S. cerevisiae. Las barras de error 
representan la desviación estándar de las medias (n = 3). Los valores con la 
misma letra no difieren significativamente a un nivel del 5%. 
 
Si se contrastan los resultados obtenidos con la literatura científica,  
los autores Tomaszewska-Ciosk y col. (2013) obtuvieron una tasa de 
biodegradación más rápida en muestras de almidón extruido que contenían 
S. cerevisiae. Otros trabajos con otras especies microbianas, como el de 
Jurado y col. (2014a), mostraron como la bioaumentación de la mezcla 
inicial a compostar con microorganismos nativos influyó en la mejora de la 
efectividad y acortamiento del proceso, obteniendo un producto final de 







































más rápida y mejores resultados en los parámetros de madurez del 
compost en aquellas mezclas inoculadas con diferentes especies de 
hongos y bacterias.  
 Por otra parte, el impacto que causa el incremento de las 
temperaturas durante el proceso de compostaje sobre los microorganismos 
modificados genéticamente tiene el potencial de desnaturalizar los 
constituyentes de sus células y como consecuencia, el calor es 
probablemente un parámetro clave para la manipulación, el control y la 
disposición segura de estos microorganismos (Singh y col., 2006). Así, 
como se esperaba, a lo largo de los ensayos de compostaje no se detectó 
la presencia de S. cerevisiae tras la fase termófila. En este sentido, existen 
estudios que demuestran que el compostaje puede ser utilizado para 
reducir los microorganismos modificados genéticamente. Así, Guan y col. 
(2010) inocularon estiércol de gallina con Escherichia coli que transportaba 
transgenes en plásmidos recombinantes y observaron que tras 10 días de 
compostaje con temperaturas de hasta 61,5 ºC, el microorganismo se 
había inactivado y los plásmidos perdieron su capacidad para ser 
transformados o movilizados. En otro estudio, se demostró como después 
de 29 días de compostaje con estiércol de gallina y turba bioaumentados 
con la cepa modificada genéticamente de Pseudomonas chlororaphis RN-
L11, no se detectaron transgenes de este microorganismo cuando las 
temperaturas superaron los 45 ºC (Guan y col., 2004). 
 Los resultados obtenidos en este apartado junto a los descritos en 
la literatura científica son indicativos de que el compostaje es una técnica 
segura para estudiar el comportamiento de microorganismos modificados 
genéticamente, ya que son eliminados durante el proceso. En una 
siguiente fase de investigación queda pendiente la determinación de la 
eliminación de los genes clonados por PCR.  
 




4.9.3. Influencia de la bioaumentación con Brevundimonas 
naejangsanensis y Alcaligenes faecalis subsp. faecalis en la 
eliminación de azitromicina durante el compostaje 
 
 Se llevaron a cabo ensayos de bioaumentación del compostaje con 
los microorganismos aislados previamente de la mezcla de paja de arroz y 
lodo de depuradora con la presencia de azitromicina, con la finalidad de 
investigar el efecto de estos inóculos en la eliminación del antibiótico. Las 
dos cepas utilizadas capaces de degradar la azitromicina fueron las 
identificadas como B. naejangsanensis y A. faecalis (Tabla 4.12). Ambas 
cepas se inocularon en dos ensayos diferentes, a los cuales se les 
adicionó azitromicina a concentraciones elevadas. Para comparar la tasa 
de degradación del fármaco a lo largo de estos experimentos, se 
prepararon dos controles sin la presencia de inóculos, pero a los que 
también se les añadió el anitibiótico.  
Ambos experimentos con los inóculos mostraron un perfil similar y 
no difirieron en gran medida del control, con una duración de la fase 
termófila de 22-26 días y una temperatura máxima de 72 ºC (Figuras 4.41 y 
4.42). Por lo que respecta a la evolución de los parámetros fisicoquímicos 
y biológicos, no se observaron diferencias entre los controles y las mezclas 
con inóculos (datos no mostrados).  
 








Figura 4.41. Perfil de temperaturas de la mezcla con azitromicina (a) y de la 
misma mezcla adicionada con B. naejangsanensis (b). Se muestra la temperatura 
ambiente (Amb), la máxima (Max), media y la mínima (Min) de la sonda superior 
(Sup) e inferior (Inf) de los vasos Dewar. Las temperaturas mostradas son las 
medias de las medidas realizadas y el error estándar (no mostrado para simplificar 












































Figura 4.42. Perfil de temperaturas de la mezcla con azitromicina (a) y de la 
misma mezcla adicionada con  A. faecalis (b). Se muestra la temperatura ambiente 
(Amb), la máxima (Max), media y la mínima (Min) de la sonda superior (Sup) e 
inferior (Inf) de los vasos Dewar. Las temperaturas mostradas son las medias de 
las medidas realizadas y el error estándar (no mostrado para simplificar la figura) 












































La evolución de la concentración de la azitromicina a lo largo de los 
ensayos de compostaje se muestra en las Figuras 4.43 y 4.44. El 
experimento inoculado con la cepa B. naejangsanensis mostró un 81% de 
reducción del fármaco, mientras que en su respectivo control se redujo un 
92% a los 23 días de compostaje. La eliminación se ajustó a una cinética 
de degradación de primer orden, con periodos de semirreacción de 10,8 
días y 6,3 días, respectivamente. En este contexto, algunos autores 
indican que en ocasiones la actividad microbiana tienda a disminuir 
durante la bioaumentación de residuos debido a la competencia existente 
entre ellos, y que por lo tanto, se hace necesaria la re-inoculación para 
mantener una eliminación eficiente de los contaminantes orgánicos 
(Semblante y col., 2015). No existen estudios del proceso de compostaje 
con inoculación de B. naejangsanensis. Rodríguez-Rodríguez y col. (2014) 
mostraron que una segunda inoculación del organismo Trametes versicolor 
en la biopila con lodo y paja de trigo a los 42 días de tratamiento provocó 
una mayor reducción de los fármacos que con la primera adición. Por otra 
parte, algunos autores han descrito que la inoculación de bacterias no 
estimuló significativamente la degradación de hidrocarburos (Rein y col., 
2016) y Madrigal-Zúñiga y col. (2016) solamente observaron un efecto 
positivo de la bioaumentación en la degradación de carbofurano en una de 
las dos mezclas ensayadas, remarcando la importancia de realizar un 
estudio exhaustivo previo de las mezclas bioaumentadas antes de su 
aplicación a mayor escala. 
En cuanto a la evolución de la concentración de azitromicina 
durante el proceso de compostaje con A. faecalis subsp. faecalis, esta se 
eliminó un 91% en la mezcla control y un 94% en la mezcla con la 
presencia del inóculo (Figura 4.44). Ademas, esta reducción se ajustó a 
una cinética de degradación de primer orden, siendo la mezcla inoculada la 
cual presentó una tasa de degradación de un 16% más rápida que la 
mezcla control. Entre los estudios más recientes se pueden encontrar el de 




Zhang y col. (2015a), en el cual obtuvieron un 11% más de degradación de 
la oxitetraciclina en la mezcla con Staphylococcus sp. que en el control 
durante el compostaje de estiércol de cerdo. La adición de diversas 
bacterias durante el compostaje de diferentes residuos tuvo como 
resultado mayores porcentajes de degradación de hidrocarburos y diésel 
(Taccari y col., 2012; García-Díaz y col., 2013).  
 
 
Figura 4.43. Evolución de la concentración de azitromicina en la mezcla control (a) 
y en la misma mezcla adicionada con B. naejangsanensis (b). Se muestran las 
ecuaciones de las cinéticas de degradación de primer orden, así como el 
porcentaje de reducción (R) y el periodo de semirreacción (t1/2) en días (d). Las 












































t1/2 = 10,8 d






Figura 4.44. Evolución de la concentración de azitromicina en la mezcla control (a) 
y en la misma mezcla adicionada con A. faecalis (b).  Se muestra el porcentaje de 
reducción (R) y el periodo de semirreacción (t1/2) en días (d). Las barras de error 




















































t1/2 = 7,9 d




4.9.4. Influencia de la bioaumentación con Klebsiella oxytoca en 
la eliminación de ibuprofeno durante el compostaje 
 
 En este apartado, el objetivo fue el estudio el efecto de K. oxytoca 
sobre la eliminación de ibuprofeno añadido a concentraciones elevadas 
durante el proceso de compostaje. Este microorganismo fue aislado e 
identificado a partir de la mezcla de paja de arroz y lodo de depuradora con 
este fármaco (Tabla 4.12). Para comparar la tasa de degradación del 
fármaco a lo largo del experimento, se preparó un control sin la presencia 
del inóculo, pero al cual también se le añadió el fármaco. 
Las únicas diferencias encontradas en los parámetros 
fisicoquímicos y biológicos entre ambas mezclas, fueron la obtención de 
una relación ácidos húmicos/ácidos fúlvicos más elevada en la mezcla 
inoculada con K. oxytoca (14,37) en comparación con la mezcla control 
(10,58), así como una mayor rapidez en el inicio de la fase termófila, la 
cual empezó 10 h antes en la mezcla inoculada y el mantenimiento de 
temperaturas por encima de 55 ºC durante un periodo más largo (Figura 
4.45). Las actividades enzimáticas determinadas utilizando las tiras API, 
siguieron el mismo comportamiento descrito por Tiquia y col. (2001) 
aunque en este caso se observó una menor reactividad en general, en 
comparación con los ensayos del apartado anterior y tampoco se 
observaron diferencias notables entre el control y la mezcla con el inóculo 
(datos no mostrados). 
   
 







Figura 4.45. Perfil de temperaturas de la mezcla con ibuprofeno (a) y de la misma 
mezcla adicionada con K. oxytoca (b). Se muestra la temperatura ambiente (Amb), 
la máxima (Max), media y la mínima (Min) de la sonda superior (Sup) e inferior 
(Inf) de los Dewar. Las temperaturas mostradas son las medias de las medidas 
realizadas y el error estándar (no mostrado para simplificar la figura) fue de ±0,5 











































La evolución de la concentración de ibuprofeno a lo largo de los 
ensayos se muestra en la Figura 4.46. Hubo una mayor reducción de la 
concentración del antiinflamatorio en la mezcla inoculada con K. oxytoca 
(95%) en comparación con el control (83%). En ambos casos, la 
eliminación del fármaco se ajustó a una cinética de degradación de primer 
orden, mostrando un tiempo de semirreacción de 17,3 días en la mezcla 




Figura 4.46. Evolución de la concentración de ibuprofeno en la mezcla control (a) 
y en la misma mezcla adicionada con K. oxytoca (b). Las barras de error 


















































t1/2 = 9,8 d




Los resultados obtenidos en los tres ensayos de bioaumentación 
del compostaje con microorganismos capaces de utilizar los fármacos 
como fuente de carbono y/o nitrógeno para su crecimiento, muestran una 
mejora en la eficiencia de la degradación de azitromicina e ibuprofeno 
durante el proceso de compostaje. Así, las mezclas que se mostraron más 
activas en la reducción de los medicamentos fueron las inoculadas con A. 
faecalis subsp. faecalis y K. oxytoca. No obstante, en ocasiones es 
necesaria la reinoculación de microorganismos a lo largo del proceso para 




4.9.5. Correlación entre la concentración de los fármacos y los 
parámetros analíticos. 
 
Con la finalidad de estudiar la influencia de las características 
fisicoquímicas y biológicas en la eliminación de azitromicina e ibuprofeno 
durante la bioaumentación del compostaje, se calculó el coeficiente de 
correlación de Pearson (r) entre estos parámetros (Tabla 4.13). Los 
resultados mostraron fuertes correlaciones (a p<0,05 y p<0,01) entre los 
medicamentos y los parámetros fisicoquímicos (Tabla 4.13). Sin embargo, 
en el experimento de bioaumentación con B. naejangsanensis, la 
azitromicina solamente se correlacionó negativamente con la conductividad 
eléctrica. Únicamente se observó una correlación con los parámetros 
biológicos en el caso del ibuprofeno y la actividad deshidrogenasa. Por lo 
que respecta al experimento con A. faecalis subsp. faecalis, se 
encontraron fuertes correlaciones tanto en el control como en la mezcla 
con microorganismos. El experimento inoculado con K. oxytoca fue el que 
mostró mayores correlaciones entre la concentración de ibuprofeno y las 
características fisicoquímicas. El análisis de correlación muestra como el 




proceso de compostaje con la inoculación A. faecalis y K. oxytoca, tuvieron 





Coeficiente de correlación de Pearson obtenido entre la concentración de fármacos y los 
parámetros fisicoquímicos y biológicos de los experimentos de bioaumentación del 
compostaje con B. naejangsanensis, A. faecalis subsp. faecalis y K. oxytoca: CE 
(conductividad eléctrica); MOT (materia orgánica total); CorgO (carbono orgánico oxidable); Nt 
(nitrógeno total); IH (índice de humificación); AH/AF (relación ácidos húmicos/ácidos fúlvicos); 
Cs (carbono soluble); ADH (actividad deshidrogenasa). 
 pH CE MOT CorgO Nt C/N IH AH/AF Cs ADH 
A ns -0,984** 0,958** 0,951* -0,978** 0,997** -0,988* ns ns ns 
B ns -0,884* ns ns ns ns ns ns ns ns 
C ns -0,935** 0,969** 0,918* -0,944** 0,961** - - ns ns 
D ns -0,986** 0,960** ns -0,964* 0,915* - - ns ns 
E ns ns ns 0,776* -0,840* ns ns ns ns -0,919** 
F -0,900* -0,821* 0,885* 0,834* -0,825** 0,817* -0,940* ns ns ns 
ns: no significativo; * significativo a p < 0,05; ** significativo a p < 0,01. 
A: control+azitromicina; B: B. naejangsanensis+azitromicina; C: control+azitromicina; D: A. 








4.10. Efecto de la aplicación de diferentes compost sobre la 
eliminación de fármacos en un suelo agrícola contaminado en 
condiciones de laboratorio 
 
 En la última fase de este trabajo se estudiaron las posibilidades de 
biorremediación de un suelo agrícola contaminado con fármacos en el 
laboratorio mediante la adición de diversos compost a diferentes dosis. 
Además, se investigaron los efectos que podían tener las enmiendas 
orgánicas en las propiedades del suelo y en la eliminación de los 
compuestos, así como el origen de su degradación, todo ello mediante la 
preparación de diferentes tratamientos del suelo dentro de recipientes en 
oscuridad. En todos ellos se adicionaron los fármacos a concentraciones 
elevadas en tres experimentos diferentes (azitromicina; irbesartán y 
telmisartán; fluoxetina, venlafaxina y citalopram), a excepción del primer 
tratamiento que solo contenía el suelo sin contaminar, el cual funcionó 
como control. El segundo tratamiento se preparó mediante la adición de un 
inhibidor de la actividad biológica del suelo (HgCl2) para investigar la 
naturaleza de la degradación del contaminante (biótica o abiótica). El tercer 
tratamiento consistió en tiestos sin enmendar con el objetivo de estudiar la 
atenuación natural del contaminante, es decir, la habilidad intrínseca del 
suelo para eliminarlo. Los tratamientos restantes se elaboraron con la 
finalidad de estudiar el efecto conjunto de la bioaumentación, 
bioestimulación y aclimatación sobre la eliminación de los fármacos 
mediante la adición de compost de diversos orígenes a diferentes dosis en 
el suelo contaminado. Además, para entender y explicar la evolución de los 
fármacos en cada uno de los tratamientos, se realizó un seguimiento de los 
parámetros fisicoquímicos y biológicos. 
 
 




4.10.1. Caracterización del suelo agrícola 
 
 El suelo utilizado para llevar a cabo los experimentos procedía de 
una parcela dedicada al cultivo de lechuga y maíz localizada en el término 
municipal de Picanya (València, l’Horta). Como se puede observar en la 
Tabla 4.14, se trata de un suelo con un horizonte Ap de una profundidad 
de unos 20 cm, con textura franco-arcillosa. Presenta un pH ligeramente 
básico, es fuertemente calcáreo y una fertilidad química adecuada para el 
cultivo (capacidad de intercambio catiónico, materia orgánica y nitrógeno 






Características fisicoquímicas del suelo agrícola: carbonato cálcico equivalente 
(CaCO3), materia orgánica (MO), conductividad eléctrica (CE), nitrógeno total (Nt), 
capacidad de intercambio catiónico (CIC). ms: masa seca. 
Propiedades  
Color Pardo claro en seco (7.5 YR 6/4) 
Textura Franco-arcillosa 
Morfología 
Estructura en bloques subangulares medianos a 
gruesos, firme, pocos elementos de tamaño 
grava y piedra de naturaleza calcárea, con pocas 
raíces finas y medianas. Moderadamente 
poroso. 
Densidad aparente (g cm-1) 1,42 ± 0,11 
pH (CaCl2) 7,69 ± 0,01 
CaCO3 (%) 25,08 ± 1,40 
MO (%) 2,48 ± 0,05 
CE (dS m-1) 0,25 ± 0,30 
Nt (%) 0,23 ± 0,03 
CIC (meq 100 g-1 ms) 22,3 ± 0,30 
P2O5 (mg 100 g-1 ms)  15 ± 0,90 




4.10.2. Evolución de la concentración de los fármacos y de los 
parámetros fisicoquímicos y biológicos en el suelo enmendado 
y sin enmendar 
 
Destacar que en el caso de los parámetros biológicos medidos en 
este apartado, el HgCl2 tuvo un efecto de inhibición de la actividad 
biológica en todos los experimentos tal y como se esperaba. Es por ello 
que, el hecho de que la concentración de los fármacos no se redujera en 
los tratamientos con HgCl2, pone de manifiesto que la degradación de los 
compuestos fue de naturaleza biótica, como ya se podía deducir del 
apartado 4.6. 
El primer experimento se llevó a cabo con el suelo contaminado con 
irbesartán y telmisartán y a dosis de compost al 1%, 2% y 4%, siendo la 
dosis agronómica entre el 2% y 4%. Se utilizaron diversos compost entre 
los cuales se encontraban un compost de residuos hortícolas y turba 
agotada de invernadero (RHT), un compost maduro de paja de arroz y lodo 
de depuradora elaborado previamente (PAL), uno de los compost control 
elaborados con paja de arroz y lodo de depuradora con relación C/N de 24 
obtenidos en el apartado 4.5 (PAL24), un compost con estos mismos 
residuos procedente del ensayo de bioaumentación con las cepas 
transgénicas de Saccharomyces cerevisiae (BIO) (apartado 4.9.2) y el 
compost que fue obtenido en el ensayo del apartado 4.4 con relación C/N 
de 17 y con medicamentos (PAL17).  
 Como se puede observar, la concentración de irbesartán disminuyó 
en todos los tratamientos y se ajustó a una cinética de degradación de 
primer orden, a excepción del suelo con una dosis de 4% de PAL17, en el 
cual no se ajustó adecuadamente (Figuras 4.47, 4.48 y 4.49).  
  





Figura 4.47. Evolución de la concentración de irbesartán en el suelo agrícola 
contaminado con antihipertensivos sin enmendar y enmendado con diversos 
compost: suelo con HgCl2 (a); suelo (b); suelo con 1% de compost de residuos 
hortícolas y turba agotada de invernadero (RHT) (c); suelo con 2% RHT (d); suelo 
con 4% RHT (e). Se muestra el porcentaje de reducción (R) y el periodo de 
semirreacción (t1/2) en días (d) para cada tratamiento. Las barras de error 





























(b) R = 57%
















(c) R = 56%
















(d) R = 45%
















(e) R = 47%
t1/2 = 99,0 d





Figura 4.48. Evolución de la concentración de irbesartán en el suelo agrícola 
contaminado con antihipertensivos sin enmendar y enmendado con diversos 
compost: suelo con 1% compost de paja de arroz y lodo de depuradora maduro 
(PAL) (a); suelo con 2% PAL (b); suelo con 4% PAL (c); suelo con 1% compost de 
paja de arroz y lodo de depuradora con relación C/N de 24 (apartado 4.5) (PAL24) 
(d); suelo con 2% PAL24 (e); suelo con 4% PAL24. Se muestra el porcentaje de 
reducción (R) y el periodo de semirreacción (t1/2) en días (d) para cada tratamiento. 
















(a) R = 51%
















(b) R = 52%
















(c) R = 44%
















(d) R = 58%
















(e) R = 57%
















(f) R = 63%
t1/2 = 63,0 d






   
Figura 4.49. Evolución de la concentración de irbesartán en el suelo agrícola 
contaminado con antihipertensivos sin enmendar y enmendado con diversos 
compost: suelo con 1% compost de paja de arroz y lodo de depuradora 
procedente de los ensayos de bioaumentación con las cepas transgénicas de S. 
cerevisiae (apartado 4.9.2) (BIO) (a); suelo con 2% BIO (b); suelo con 4% BIO (c); 
suelo con 1% compost de paja de arroz y lodo de depuradora procedente del 
ensayo con relación C/N de 17 y con fármacos (apartado 4.4) (PAL17) (d); suelo 
con 2% PAL17 (e); suelo con 4% PAL17 (e). Se muestra el porcentaje de 
reducción (R) y el periodo de semirreacción (t1/2) en días (d) para cada tratamiento. 
na: no aplicable. Las barras de error representan la desviación estándar de las 
















(a) R = 52%
















(b) R = 49%
















(c) R = 59%
















(d) R = 53%
















(e) R = 35%
















(f) R = 19%
t1/2 = na 




Los periodos de semirreacción obtenidos fueron de 86,6 días en el 
suelo con los fármacos y fueron iguales o superiores en el caso de los 
compost RHT, PAL y PAL17 a dosis del 4% (99,0 días, 115,5 días y 138,6 
días, respectivamente). Sin embargo, en el caso de los tratamientos con 
PAL24 y BIO, la tasa de degradación fue más rápida en la dosis de 4% 
siendo de 63,0 días (Figuras 4.48 y 4.49). Estos hechos están relacionados 
con el comportamiento de los parámetros biológicos, ya que no se 
encontraron diferencias en los parámetros fisicoquímicos entre los 
diferentes tratamientos (datos no mostrados). Así, en general se puede 
observar como en los tratamientos con los compost RHT, PAL y PAL17, el 
consumo de oxígeno y la actividad deshidrogenasa fueron iguales e 
incluso inferiores que en el suelo sin enmendar (p<0,05) (Tabla 4.15). 
Estos resultados sugieren que las características de estos compost no 
favorecieron la actividad de los microorganismos, posiblemente debido a 
su salinidad y a que se trata de compost más antiguos y maduros en los 
cuales los microorganismos se encuentran inactivos a causa de su bajo 
contenido en humedad. De hecho, RHT y PAL tienen aproximadamente 
unos 4 años, mientras que PAL17 fue uno de los primeros compost que se 
obtuvieron en la realización de la parte experimental de este trabajo, 
siendo más antiguo que PAL24 y BIO. Por lo tanto, en estos casos, los 
microorganismos que están involucrados en la degradación del fármaco 
proceden posiblemente del suelo, los cuales no están adaptados a las 
condiciones de salinidad de estos compost. En este sentido, la actividad 
biológica medida en consumo de oxígeno se trata de un parámetro que se 
ha utilizado extensamente como un indicador ecofisiológico que puede 
utilizarse para evaluar el estrés de la población microbiana (Álvarez-Martín 
y col., 2016). Además, la actividad deshidrogenasa también se considera 
otro indicador general de la actividad microbiana del suelo, ya que se 
produce dentro de las células vivas de todos los microorganismos 
(Kaczynski y col., 2016). Por otra parte, se ha demostrado que los suelos 




experimentan un aumento de la salinidad después de la aplicación de 
enmiendas orgánicas debido a la solubilización directa de los iones y a la 
mineralización del compost que libera nutrientes minerales solubles, lo cual 
puede tener efectos negativos en la actividad biológica de los suelos 




Consumo de oxígeno y actividad deshidrogenasa del suelo agrícola contaminado con 
antihipertensivos sin enmendar y enmendado con diversos compost. Se muestra la 
desviación estándar de las medias (n = 3). Los valores con la misma letra no difieren 
significativamente a un nivel del 5%. 
Tratamientos 
Consumo oxígeno 72 horas 
(mg O2 g-1 masa seca) 
Actividad deshidrogenasa 
(µg INTF g-1 h-1 masa seca) 
 Inicial Final 0 días 7 días 50 días 
control* 0,71 ± 0,08 0,66 ± 0,07cd 64 ± 17 63 ± 26 263 ± 42a 
s + HgCl2 0,20 ± 0,24 0,07 ± 0,04g 17 ±6 4 ± 1 13 ± 1b 
s + fármacos          -         - 81 ± 19 90 ± 12 143 ± 29cd  
s + 1% RHT 0,53 ± 0,03 0,42 ± 0,19ab 48 ± 15 72 ± 10 141 ± 29cd 
s + 2% RHT 0,54 ± 0,02 0,38 ± 0,04a 74 ± 9 59 ± 13 120 ± 28ce 
s + 4% RHT 0,48 ± 0,09 0,51 ± 0,07b 107 ± 13 75 ± 23 111 ± 4f 
s + 1% PAL 0,62 ± 0,05 0,83 ± 0,13e 71 ± 7 39 ± 14 171 ± 23gh 
s + 2% PAL 0,95 ± 0,17 0,64 ± 0,15cd 87 ±19 80 ± 20 134 ± 28ce 
s + 4% PAL 0,46 ± 0,08 0,52 ± 0,07b 77 ± 3 119 ± 15 142 ± 21cd 
s + 1% PAL24 0,81 ± 0,09 0,56 ± 0,06c 102 ± 22 132 ± 8 215 ± 26i 
s + 2% PAL24 0,84 ± 0,12 0,53 ± 0,18bc 158 ± 20 159 ± 27 166 ± 31dg 
s + 4% PAL24 0,94 ± 0,09 0,70 ± 0,10de 139 ± 37 227 ± 48 435 ± 6j 
s + 1% BIO 0,60 ± 0,15 0,19 ± 0,02f 85 ± 13 117 ± 25 117 ± 23ef 
s + 2% BIO 0,82 ± 0,07 0,38 ± 0,07a 114 ± 8 158 ± 32 143 ± 20cd 
s + 4% BIO 0,88 ± 0,11 0,47 ± 0,04b 182 ± 9 198 ± 47 143 ± 44d 
s + 1% PAL17 0,52 ± 0,06 0,61 ± 0,08c 63 ± 15 120 ± 22 201 ± 55i 
s + 2% PAL17 0,79 ± 0,34 0,46 ± 0,12b 118 ± 20 159 ± 21 198 ± 39hi 
s + 4% PAL17 0,92 ± 0,08 0,42 ± 0,03a 182 ± 11 203 ± 44 201 ± 32i 
*Todos los tratamientos se contaminaron con antihipertensivos a excepción del control 
(suelo sin contaminar y sin enmendar); s: suelo; RHT: compost de residuos hortícolas y 
turba agotada de invernadero; PAL: compost de paja de arroz y lodo de depuradora 
maduro; PAL24: compost de paja de arroz y lodo de depuradora con relación C/N de 
24 (apartado 4.5); BIO: compost de paja de arroz y lodo de depuradora procedente de 
los ensayos de bioaumentación con las cepas L3-BY4741 y C3-BY4741 de S. 
cerevisiae (apartado 4.9.2); PAL17: compost de paja de arroz y lodo de depuradora 
procedente del ensayo con relación C/N de 17 y con fármacos (apartado 4.4). 
  




Sin embargo, en los tratamientos con un 4% de PAL24 y BIO 
ocurrió lo contrario, mostrando una degradación más rápida del irbesartán 
y una mayor actividad deshidrogenasa en el caso de PAL24 (p<0,05). Este 
hecho podría estar relacionado con un efecto de bioestimulación y 
bioaumentación, mediante el cual estos compost aportan nutrientes y 
microorganismos al suelo que favorecen la actividad biológica y la 
eliminación del contaminante. Las investigaciones sobre el efecto de las 
enmiendas orgánicas en suelos contaminados con antihipertensivos son 
muy escasas. Así, Kodesova y col. (2016) estudiaron la degradación del 
metoprolol y el atenolol en 13 suelos de orígenes diferentes. Estos autores 
observaron periodos de semirreacción más bajos en suelos de mayor 
calidad (con una mejor estructura y mayor contenido en nutrientes) y 
probablemente con unas mejores condiciones microbianas derivadas del 
alto contenido en materia orgánica. Se pueden encontrar otros trabajos en 
los cuales realizaron experimentos con suelo en columnas con la finalidad 
de estudiar el efecto de la incorporación de una capa de compost y de un 
sustrato primario compuesto por ácidos húmicos en la reducción de la 
concentración del atenolol y el metroprolol introducidos con aguas 
residuales. Los resultados mostraron un efecto positivo en la eliminación 
de estos compuestos, así como una influencia en las comunidades 
microbianas y en su diversidad (Alidina y col., 2014; Schaffer y col., 2015).  
Es interesante destacar que, aunque la tendencia de la actividad 
deshidrogenasa fuera a aumentar a lo largo de los experimentos, el suelo 
con la presencia de antihipertensivos mostró una menor actividad 
enzimática que el suelo sin contaminar (p<0,05) (Tabla 4.15). Este 
comportamiento es consecuencia de un posible estrés en las comunidades 
microbianas del suelo provocado por los antihipertensivos. Existen pocos 
estudios relacionados con los efectos ecotoxicológicos de los 
contaminantes emergentes sobre la biota del suelo. En este sentido, 
Onesios y Bouwer (2012) investigaron la eliminación de 14 PPCPs en 




aguas residuales utilizando el sistema suelo-acuífero, el cual se basa en 
las capacidades del suelo para el reciclaje de estas aguas mediante los 
procesos físicos, químicos y biológicos tras ser infiltradas a través de el 
mismo. Estos autores observaron una supresión de las comunidades 
microbianas debida a la toxicidad de los PPCPs, mediante un análisis de 
proteínas. Caracciolo y col. (2011) mostraron como un suelo procedente de 
una cantera que fue utilizada durante diez años para la recepción residuos 
(lodos y restos de micelios) procedentes de una industria farmacéutica, era 
pobre en términos de diversidad microbiana, viabilidad bacteriana y 
actividad biológica. Sin embargo, existe un estudio el cual indica que seis 
antihipertensivos (propranolol, atenolol, acebutolol, metoprolol, timolol y 
nadolol) provocaron una baja toxicidad en el organismo Eisenia fetida en 
un suelo artificial compuesto por arena fina, turbera de Sphagnum y caolín 
(Pino y col., 2015).  
 Los dos siguientes experimentos se realizaron contaminando el 
suelo con azitromicina y con fluoxetina, venlafaxina y citalopram, pero en 
estos casos se aplicó una dosis de compost del 2% y el 20%, con la 
finalidad de poder observar un mayor efecto del compost sobre las 
características fisicoquímicas, biológicas y la degradación de los fármacos 
en el suelo. Entre los compost utilizados destacan uno de los controles  
elaborados con paja de arroz y lodo de depuradora con relación C/N de 24 
(PAL24) y los compost obtenidos en los ensayos con azitromicina (CAZ) y 
antidepresivos (CAD), los tres obtenidos en el apartado 4.5. 
 En general, no se observó una tendencia clara en la evolución de 
los parámetros fisicoquímicos (Tablas 4.16 y 4.17), de manera que el pH 
fue el único que experimentó un incremento significativamente diferente en 
el tratamiento con un 20% de PAL24 a los 21 días (p<0,05); mientras que 
el carbono orgánico solamente disminuyó significativamente en el caso de 
la azitromicina y de forma más acusada en los tratamientos con un 20% de 
compost (p<0,05).  































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Existen pocos estudios relacionados con la biorremediación de 
suelos en los cuales realicen un seguimiento de los parámetros 
fisicoquímicos. Marín-Benito y col. (2014) estudiaron la degradación de 
diversos pesticidas en suelos enmendados con diferentes compost al 5% 
durante 12 meses. Nuestros resultados son similares a los obtenidos por 
estos autores, los cuales observaron que el carbono orgánico oxidable 
disminuyó en los tratamientos enmendados con compost, pero en el 
tratamiento con suelo sin enmendar, no ocurrió lo mismo. Sin embargo, se 
observó un efecto de las enmiendas orgánicas sobre los parámetros 
fisicoquímicos, de manera que los experimentos realizados con mayores 
dosis de compost (20%), presentaron valores significativamente más 
elevados de todos los parámetros fisicoquímicos a los 21 días (p<0,05). 
En cuanto a la actividad deshidrogenasa (Figuras 4.50 y 4.51), los 
resultados estadísticos mostraron una mayor diferenciación entre los 
tratamientos al final de los experimentos (p<0,05) (Tablas 4.18 y 4.19). Así, 
la actividad enzimática fue estimulada por la adición de los compost, 
alcanzándose valores significativamente mayores (p<0,05) en las dosis con 
un 20% de los compost previamente expuestos a la presencia de los 
fármacos (CAZ y CAD). Esto podría explicarse de forma que el compost 
proporcionara una fuente lábil de carbono y enzimas intra y extracelulares 
para la comunidad microbiana del suelo o que fuese resultado de cambios 
en la actividad de los microorganismos inducidos por modificaciones en las 
propiedades fisicoquímicas del suelo, mejorando su porosidad y aireación 









            
 
Figura 4.50. Seguimiento de las actividades deshidrogenasa (a) y ureasa (b) del 
suelo agrícola contaminado con azitromicina sin enmendar y enmendado con 
compost. Los resultados se expresan en suelo seco (ss). *Todos los tratamientos 
se contaminaron con azitromicina a excepción del control (suelo sin contaminar y 
sin enmendar); s: suelo; PAL24: compost de paja de arroz y lodo de depuradora 
con relación C/N de 24 (apartado 4.5); CAZ: compost de paja de arroz y lodo de 
depuradora procedente del ensayo con azitromicina (apartado 4.5). Las barras de 
error representan la desviación estándar de las medias (n = 3). Las diferencias 


















































Figura 4.51. Seguimiento de las actividades deshidrogenasa (a) y ureasa (b) del 
suelo agrícola contaminado con antidepresivos sin enmendar y enmendado con 
compost. Los resultados se expresan en suelo seco (ss).  *Todos los tratamientos 
se contaminaron con antidepresivos a excepción del control (suelo sin contaminar 
y sin enmendar); s: suelo; PAL24: compost de paja de arroz y lodo de depuradora 
con relación C/N de 24 (apartado 4.5); CAD: compost de paja de arroz y lodo de 
depuradora procedente del ensayo con antidepresivos (apartado 4.5). Las barras 
de error representan la desviación estándar de las medias (n = 3). Las diferencias 
























































Tratamiento estadístico de la actividad deshidrogenasa (ADH) (µg INTF g-1 h-1 ss) y 
ureasa (µmol N-NH4 g-1 h-1 ss) del suelo agrícola contaminado con azitromicina sin 
enmendar y enmendado con diversos compost. Se muestra la desviación estándar de 
las medias (n = 3). Los valores con la misma letra no difieren significativamente a un 
nivel del 5%. 
Tratamiento ADH  ACTIVIDAD UREASA  
 4 días 7 días 21 días 4 días 7 días 21 días 
control* 59a 28a 40a 0,705a 0,747a 0,627a 
s + HgCl2 14b 4b 14b 0,046b 0,000b 0,002b 
s + fármacos 172c 171c 269c 1,244ac 0,873ac 0,932ce 
s + 2% PAL24 342d 626d 923d 1,118c 0,981c 0,721ac 
s + 20% PAL24 1726e 1366e 2617e 0,343d 0,760a 0,290d 
s + 2% CAZ 487d 613d 635f 0,840a 1,331d 1,132e 
s + 20% CAZ 3130f 2205f 3296g 0,834a 1,318d 1,059ce 
*Todos los tratamientos se contaminaron con azitromicina a excepción del control (suelo 
sin contaminar y sin enmendar); s: suelo; PAL24: compost de paja de arroz y lodo de 
depuradora con relación C/N de 24 (apartado 4.5); CAZ: compost de paja de arroz y lodo 
de depuradora procedente del ensayo con azitromicina (apartado 4.5). Las barras de 




Tratamiento estadístico de la actividad deshidrogenasa (ADH) (µg INTF g-1 h-1 ss) y 
ureasa (µmol N-NH4 g-1 h-1 ss) del suelo agrícola contaminado con antidepresivos sin 
enmendar y enmendado con diversos compost. Se muestra la desviación estándar de 
las medias (n = 3). Los valores con la misma letra no difieren significativamente a un 
nivel del 5%. 
Tratamiento ADH  ACTIVIDAD UREASA  
 4 días 7 días 21 días 4 días 7 días 21 días 
control* 59a 28a 40a 0,705a 0,747a 0,627a 
s + HgCl2 3b 8b 15b 0,123b 0,205a 0,227b 
S + fármacos 20c 44c 56a 1,125c 1,252a 5,589c 
s + 2% PAL24 29c 68c 99c 2,436cd 2,472b 5,758c 
s + 20% PAL24 74a 75cd 97c 4,311e 4,038bc 4,503cd 
s + 2% CAD 16c 102d 108c 2,508d 4,557c 5,359e 
s + 20% CAD 68a 104d 212d 2,796d 4,402bc 3,822de 
*Todos los tratamientos se contaminaron con antidepresivos a excepción del control 
(suelo sin contaminar y sin enmendar); s: suelo; PAL24: compost de paja de arroz y lodo 
de depuradora con relación C/N de 24 (apartado 4.5); CAD: compost de paja de arroz y 
lodo de depuradora procedente del ensayo con antidepresivos (apartado 4.5). Las barras 
de error representan la desviación estándar de las medias (n = 3). 
  




No existen estudios relacionados con el efecto de la azitromicina y 
los antidepresivos sobre las actividades enzimáticas de los suelos, pero sí 
con otros antibióticos y pesticidas. En este sentido, Nordenholt y col. 
(2016) observaron una estimulación de la actividad deshidrogenasa en 
suelos contaminados con sulfametazina y oxitetraciclina y enmendados 
con un 5% de estiércol de cerdo. Estos resultados también fueron 
obtenidos por otros autores con suelos enmendados con compost y 
contaminados con biocidas (Marín-Benito y col., 2014; Bosso y col., 2015; 
Pose-Juan y col., 2015; Álvarez-Martín y col., 2016).  
Destacar que, en el caso de los experimentos con antidepresivos, la 
actividad deshidrogenasa fue del orden de más de diez veces menor que 
en el caso de los experimentos con azitromicina. Otro hecho importante fue 
que esta actividad enzimática fue más elevada en el tratamiento con el 
suelo contaminado con azitromicina en comparación al control (suelo sin 
contaminar) (p<0,05) (Tabla 4.18); mientras que los antidepresivos no 
tuvieron ningún efecto (p<0,05) (Tabla 4.19). Resultados similares a los 
nuestros fueron descritos por Srimivasan y Sarmah (2014), los cuales 
observaron un incremento de la actividad deshidrogenasa en suelos 
contaminados con sulfametoxazol y por Fang y col. (2014) en suelos con 
sulfadiazina y clortetraciclina. Sin embargo, existen estudios que muestran 
como la aplicación de otros quimioterápicos inhibieron esta actividad 
enzimática, incluso afectando a la diversidad estructural de las 
comunidades microbianas de los suelos (Liu y col., 2015b; Gutiérrez y col., 
2010; Wei y col., 2009). Otros autores no observaron un efecto de la 
sulfametazina, oxitetraciclina y sulfapiridina sobre este parámetro en los 
suelos (Nordenholt y col., 2016; Yang y col., 2009; Thiele-Bruhn y Beck, 
2005). Esta controversia existente en el efecto de los quimioterápicos 
sobre la actividad enzimática de los microorganismos del suelo, es 
indicativa de la necesidad de llevar a cabo más estudios para clarificar los 
resultados. De hecho, Liu y col. (2009) también observaron estas 




discrepancias, indicando que los parámetros microbiológicos, como es el 
caso de la actividad deshidrogenasa, podrían estar influidos por otros 
factores que no estuviesen relacionados con los efectos de los fármacos.  
Por lo que respecta a la actividad ureasa, se trata de una enzima 
extracelular inducida que está involucrada en el ciclo del nitrógeno (Fang y 
col., 2014). Al inicio de los experimentos, esta actividad enzimática fue 
estimulada por la adición de los compost (Figuras 4.50 y 4.51), mientras 
que a los 21 días, no se observaron diferencias significativas entre los 
diferentes tratamientos (p<0,05) (Tablas 4.18 y 4.19). Existen estudios que 
también han descrito un incremento de la actividad ureasa en suelos 
enmendados con compost (Mengual y col., 2014; Lu y col., 2015; Madejón 
y col., 2016). Sin embargo, algunos autores indican que en ocasiones no 
se observa un efecto claro de las enmiendas orgánicas sobre la actividad 
ureasa. En este sentido, Vargas-García y Suárez-Estrella (2008) indican 
que la hidrólisis de la urea no muestra una clara dependencia con respecto 
a los tratamientos del suelo con compost, explicando que la presencia de 
una elevada concentración de NH4NO3 en el compost probablemente sea 
el factor causante, ya que hacen innecesaria este tipo de actividad. Estos 
autores también indican que los niveles de metales pesados aportados por 
ciertos compost pueden contribuir además, a ese efecto. Otro aspecto 
observado fue la obtención de una mayor actividad ureasa en el suelo con 
la presencia de los fármacos en comparación con el control (p<0,05) 
(Tablas 4.18 y 4.19). Así, algunos autores experimentaron un incremento 
de esta actividad enzimática con la adición de oxitetraciclina (Cao y col., 
2016) y carbendazima (Yan y col., 2011) al suelo; mientras que Liu y col. 
(2015b) y Gutiérrez y col. (2010), observaron la inhibición de la actividad 
ureasa del suelo contaminado con clortetraciclina y sulfonamidas, 
respectivamente.  
La evolución de la concentración de azitromicina se muestra en la 
Figura 4.52. Se observó una biodegradación del antibiótico de un 22% en 




el suelo, un 24% en el tratamiento con un 2% de PAL24, un 58% con un 
20% de PAL24, un 46% con un 2% de CAZ y un 59% con un 20% de CAZ.  
 
Figura 4.52. Evolución de la concentración de azitromicina en el suelo agrícola 
contaminado con el antibiótico sin enmendar y enmendado con compost: suelo 
con HgCl2 (a); suelo (b); suelo con 2% de compost de paja de arroz y lodo de 
depuradora con relación C/N de 24 (apartado 4.5) (PAL24) (c); suelo con 20% 
PAL24 (d); suelo con 2% de compost de paja de arroz y lodo de depuradora 
procedente del ensayo con azitromicina (apartado 4.5) (CAZ) (e); suelo con 20% 
CAZ (f). Se muestra el porcentaje de reducción (R) y el periodo de semirreacción 
(t1/2) en días (d) para cada tratamiento. Las barras de error representan la 
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Sin embargo, los antidepresivos se mostraron más persistentes, ya 
que la concentración de la fluoxetina, la venlafaxina y el citalopram 
solamente disminuyeron un 19%, un 7% y un 9% en el tratamiento con un 
20% de PAL24, respectivamente (datos no mostrados). Estos resultados 
están acorde con los obtenidos en los ensayos de compostaje, en los 
cuales la fluoxetina y el citalopram se biodegradaron ligeramente y la 
venlafaxina se mostró más persistente (apartado 4.5). Estos hechos, 
conjuntamente con la menor actividad deshidrogenasa medida en los 
experimentos con antidepresivos, indican una importante toxicidad de 
estos fármacos. En los tratamientos en los cuales tuvo lugar la eliminación 
de los fármacos, esta se ajustó a una cinética de degradación de primer 
orden, aunque se obtuvieron R2 bajos en el caso de la azitromicina en los 
tratamientos con un 2% y un 20% con CAZ, y en el caso de la fluoxetina 
con un 20% de PAL24. Los periodos de semirreacción calculados para la 
azitromicina se muestran en la Figura 4.52. Así, la dosis más alta de 
compost tuvo un mayor efecto en la eliminación del fármaco, mostrando 
periodos de semirreacción de 26,7 días en PAL24 y 20,4 días en CAZ, 
siendo este último el que mostró una tasa de degradación más rápida del 
antibiótico. Por el contrario, el tratamiento control con el suelo sin 
contaminar fue el que presentó una tasa de degradación de la azitromicina 
más lenta (63,0 días). Las dosis de compost con un 2% mostraron 
periodos de semirreacción de 57,8 días en PAL24 y de 31,5 días en CAZ.  
En relación a la persistencia de los antidepresivos, las únicas 
investigaciones disponibles se han centrado en la fluoxetina. Así, Walters y 
col. (2010) indicaron que este antidepresivo se encontraba entre los 
fármacos que no disminuyeron su concentración en un suelo agrícola 
enmendado con biosólidos dentro de contenedores expuestos a las 
condiciones ambientales a lo largo de tres años. Estos resultados también 
fueron descritos por Monteiro y Boxall (2009) tanto en suelos como en 
biosólidos y la mezcla de ambos y por Redshaw y col. (2008) en un suelo 




enmendado durante 270 días de experimento. Ninguno de los autores 
dieron explicación a estos hechos, siendo Wu y col. (2010) los únicos que 
indicaron que probablemente sería debido a la inherente baja 
biodegradabilidad de la fluoxetina en el medio ambiente. 
Estos resultados muestran un efecto de bioestimulación en el suelo 
contaminado con azitromicina y antihipertensivos debido a la adición de la 
enmienda orgánica, el cual quedó reflejado en la elevada actividad 
deshidrogenasa medida en estos tratamientos. Además, en el caso 
concreto del suelo contaminado con azitromicina, existe un claro efecto de 
aclimatación, lo cual sugiere que la microbiota presente en el compost 
previamente expuesto al contaminante ha sido capaz de regular su 
metabolismo utilizando el fármaco como fuente de carbono (Semrany y 
col., 2012). Otro aspecto interesante es el hecho de que la adición de 
cualquier compost podría ser considerado como una técnica de 
bioaumentación. Así, la enmienda orgánica ofrece al suelo contaminado 
una mezcla natural y compleja de microorganismos capaces de 
biodegradar compuestos con un elevado potencial metabólico muy diverso, 
con una alta redundancia funcional y un amplio rango de cooperación en 
las reacciones metabólicas. Se ha demostrado como la incorporación de 
compost al suelo tiene un potente efecto sobre las comunidades 
microbianas, llegando a modificar las relaciones entre los 
microorganismos, tanto competitivas y/o antagonistas (Zaccardelli y col., 
2013). Además, la técnica de la bioaumentación combinada con la 
bioestimulación aporta nutrientes y una diversidad de sustratos orgánicos 
presentes en el compost así como un efecto positivo en las propiedades 
fisicoquímicas del suelo (Kastner y Miltner, 2016). 
Por lo tanto, estos resultados muestran un efecto positivo de 
algunas enmiendas orgánicas en la tasa de degradación de los 
antihipertensivos en un suelo contaminado con estos fármacos. Además, la 
eficiencia de la técnica de biorremediación en un suelo contaminado con 




azitromicina, se puede mejorar mediante la adición de compost 
previamente expuesto a las mismas condiciones de contaminación. No 
obstante, se requieren más estudios para poder explicar la resistencia a la 
biodegradación mostrada por los antidepresivos, mediante experimentos 
con otros tipos de suelos, enmiendas orgánicas, así como tratamientos con 
otras dosis de compost y de fármacos. También sería interesante 
investigar la interacción de los quimioterápicos a lo largo del proceso de 
biorremediación del suelo, así como los cambios en las comunidades 
microbianas inducidos por las enmiendas orgánicas. Experimentos 
adicionales in situ con la adición de fármacos serían útiles para un estudio 
































1) Se ha optimizado un método basado en extracción líquida, purificación y 
cuantificación por HPLC/MS/MS para la detección conjunta de fármacos, 
fungicidas agrícolas y micotoxinas en diversas muestras ambientales. 
2) Los principales contaminantes detectados en las muestras ambientales 
han sido los fungicidas tebuconazol, boscalid, propiconazol y triciclazol y 
los fármacos de uso humano azitromicina, ibuprofeno, irbesartán, 
telmisartán, fluoxetina, venlafaxina y citalopram.  
3) Se detectaron azitromicina, irbesartán, telmisartán, fluoxetina, 
venlafaxina y citalopram en los influentes de las estaciones de depuración 
de aguas residuales (EDARs), siendo en la fracción sólida de las aguas y 
en los lodos donde se observaron mayores concentraciones, así como la 
presencia de fungicidas de uso agrícola en estas matrices. Se detectó una 
mayor concentración de irbesartán, telmisartán y venlafaxina en los 
efluentes que en los influentes, lo cual es indicativo de que las EDARs no 
eliminan de forma eficiente los fármacos. 
4) El compostaje de paja de arroz y lodo de depuradora es una técnica 
efectiva para la eliminación de azitromicina, ibuprofeno, irbesartán, 
fluoxetina, citalopram, olanzapina, bencilpenicilina y difenoconazol. La 
relación C/N más óptima para la reducción de la concentración de los 
fármacos se sitúa entre 20 y 29. 
5) La degradación de los fármacos es de naturaleza biótica, debida a la 
actividad de los microorganismos que se encuentran en los residuos, 
siendo los microorganismos mesófilos los que influyen en mayor medida 





futuras investigaciones para estudiar la eficiencia de la incubación de los 
residuos a temperatura constante en la eliminación de estos compuestos. 
6) El número de microorganismos aumentó hasta 109 UFC a lo largo de la 
fase mesófila del compostaje con paja de arroz y lodo de depuradora. Se 
aislaron hongos mesófilos capaces de degradar el residuo de la paja y se 
identificaron como Aspergillus sydowii, Lichtheimia (Absidia) corymbifera, 
el complejo Fusarium incarnatum-equiseti y Eurotium amstelodami. Se ha 
demostrado la secreción de actividad xilanasa y celulasa en estos 
microorganismos. 
7) Se han aislado e identificado Brevundimonas naejangsanensis, 
Alcaligenes subsp. faecalis y Bacillus cereus capaces de degradar la 
azitromicina; Klebsiella oxytoca para el ibuprofeno y Papiliotrema terrestris, 
K. pneumoniae subsp. ozaneae, K. pneumoniae subsp. pneumoniae, K. 
quasipneumoniae subps. similipneumoniae, K. michiganensis, Alternaria 
alternata y Aspergillus terreus capaces de degradar irbesartán. 
8)  La bioaumentación del compostaje con Paenibacillus barcinonensis, 
una bacteria aislada de campos de cultivo del arroz en el Delta del Ebro, 
permitió la obtención de un compost más estable. La inoculación de la 
cepa de Saccharomyces cerevisiae que expresa la proteína de fusión Pir4-
celulasa A de P. barcinonensis (C3-BY4741) favoreció la degradación de la 
materia orgánica durante el compostaje. Las dos cepas de S. cerevisiae 
modificadas genéticamente expresoras de las proteínas de fusión Pir4-
lipasa A de Bacillus subtilis (L3-BY4741) y de la proteína de fusión Pir4-
celulasa A de P. barcinonensis (C3-BY4741) se fueron eliminando a lo 
largo del proceso, lo cual es indicativo de que el compostaje es una técnica 
segura para estudiar su comportamiento y así evitar que los 






9) Se ha mejorado la tasa de degradación de la azitromicina mediante la 
bioaumentación del compostaje con la adición de Alcaligenes subsp. 
faecalis y la del ibuprofeno mediante la inoculación con Klebsiella oxytoca. 
10) La efectividad de la biorremediación de un suelo agrícola contaminado 
con azitromicina y antihipertensivos se puede mejorar mediante la 
aplicación de algunos compost elaborados con paja de arroz y lodo de 
depuradora. Además, es posible obtener mayores tasas de degradación de 
la azitromicina si el compost adicionado ha estado previamente expuesto al 
antibiótico.  
 
Los resultados obtenidos en este trabajo abren importantes 
posibilidades para mitigar el problema de los contaminantes emergentes 
que se encuentran en los residuos mediante el compostaje, así como 
obtener mejoras en este proceso mediante la inoculación de 
microorganismos. Además, es posible recuperar suelos contaminados con 
estos compuestos aplicando el compost como técnica de biorremediación. 
No obstante, son necesarios futuros estudios del compostaje con otros 
tipos de residuos e inóculos de microorganismos, así como la investigación 
de las posibilidades de biorremediación con suelos de diversos orígenes y 
con diferentes dosis de enmiendas orgánicas. También sería interesante 
estudiar la interacción de los quimioterápicos, la sucesión de las 
comunidades microbianas a lo largo de los procesos, así como la 
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